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Les préoccupations de la population mondiale à l’égard des problèmes de pollution des cours 
d’eau et de l’environnement en général datent de longtemps et ne cessent de prendre de plus en 
plus d’ampleur dans le monde actuel. Bien que plusieurs recherches aient été menées en vue 
cerner la problématique, Santé Canada et l’U.S. EPA (United States Environment Protection 
Agency) ont souligné le besoin de surveiller les polluants émergents, dans les effluents et les 
boues d'épuration des eaux usées, dans les lixiviats de sites d'enfouissement et dans les eaux 
réceptrices situées en aval des stations d’épuration des eaux usées (STEP). C ’est dans cette 
optique que l’étude présente, qui vise à simuler le transport in situ de polluants émergents et de 
métaux traces dans un cours d’eau, en aval de l’exutoire d ’une STEP municipale à l’aide du 
modèle hydrodynamique-environnemental Delft3D, a été élaborée. L ’étude porte spécifiquement 
sur le plastifiant bisphénol A (BPA), 22 molécules pharmaceutiques et 6 métaux traces (Cu, Pb, 
Mn, Mo, V, Fe). Les données requises pour caler et valider le modèle hydrodynamique ont été 
mesurées in situ dans le bief étudié de la rivière Coaticook (Qc, Canada). Quant aux 
concentrations des substances visées requises pour la modélisation de qualité, elles ont été 
analysées à l’aide d’un Ultra Performance Liquid Chromatography couplé à un spectromètre de 
masse en tandem (UPLC/MS-MS) pour le cas du BPA et des pharmaceutiques et d’un Induced 
Coupled Plasma couplé à un spectromètre de masse (ICP/MS) pour le cas des métaux traces.
Dans le cas du BPA et des molécules pharmaceutiques, les concentrations dans les échantillons 
de l’effluent de la STEP, de l’eau de surface et des sédiments étaient inférieures à leurs limites de 
quantification (évaluées respectivement à 3.5ppb et lOppt). Seul l’ibuprofène a été retrouvé avec 
une concentration de lOppt dans l’effluent de la STEP. Pour ce qui est des métaux traces, les 
concentrations respectives du Mn, V et Fe étaient de 12.9ppb, 0.15ppb et 1303ppb dans l’effluent 
de la STEP et de 3.3±0.6ppb, 0.06±0.04ppb, 381±65ppb dans l’eau de surface. Les 
concentrations du Pb et du Mo dans l’effluent et dans l’eau de surface se sont avérés inférieures à 
leurs LDQ. Dans les sédiments, seuls le Mn et le Fe ont été retrouvés avec des concentrations de 
2261+ 967 mg/kg et de 15664+ 6040 mg/kg respectivement. Ainsi, seul le Fe et le Mn se sont 
avérés problématique pour la modélisation de qualité vu que les résultats d’analyse des autres 
substances étaient soit peu pertinents, soit en dessous des LDQ ou soit inférieurs aux critères de 
qualité des sédiments d ’Environnement Canada et du MDDEFP. Les résultats de la modélisation 
ont montré qu’il existe une bonne concordance entre les résultats de modélisation de qualité et 
ceux observés in situ. Les erreurs relatives moyennes dans le bief étudié ont été évaluées à 27.3% 
(r2 = 0.7) pour les hauteurs d’eau et 32.5% (r2 = 0.66) pour les vitesses moyennes lors de la 
modélisation hydrodynamique et à 7.4 % (R2 = 0.95) et de 16.10 %  (R2 = 0.88) respectivement 
sur les concentrations de Mn dans l’eau de surface et dans les sédiments lors de la modélisation 
de la qualité de l’eau.
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1 Introduction
La pollution des cours d’eau et de l’environnement en général est un sujet préoccupant depuis 
longtemps et qui ne cesse de prendre de plus en plus d’ampleur dans le monde actuel. D ’un point 
de vue qualité d”eau, les rivières ont été largement étudiées comparativement aux autres plans 
d'eau, ce qui n ’est pas surprenant vu que les humains et les espèces aquatiques interagissent 
beaucoup avec celles-ci et sont par conséquent plus exposés aux polluants qui y sont transportés 
(Thoman et al., 1987 ; Falconer et ai, 2003 ; Falconer et al., 2012).
Plus tôt dans les années 1940, les premières associations entre la contamination chimique des 
milieux naturels, l'apparition de diverses maladies et le déclin de la reproduction et la mortalité 
de certaines espèces aquatiques ont commencé à prendre forme (Tarin, 1972). Par la suite, 
plusieurs cas ont été reliés à la contamination des lacs et des cours d’eau par les eaux usées 
industrielles et/ou les ruissellements de terres agricoles. On peut citer, à titre d ’exemples, les cas 
d’épidémies, de hausse de tumeurs, de déformations développementales, de troubles 
reproducteurs causés soit par des expositions aux biphényles polychlorés (BPC), aux dioxines, 
aux pesticides, ou soit par des accidents industriels ou des ruissellements agricoles (Colbom et 
al., 1993 ; Aoki, 2001 ; Markey et al., 2002).
Dès lors, la préoccupation et la prise de conscience de la communauté internationale vis-à-vis 
des problèmes de pollution des eaux naturelles ainsi que la nécessité imminente de protéger les 
ressources hydriques naturelles ne cessent de s’accroître (Falconer et al., 2003).
1.1 Mise en contexte et problématique
Les polluants émergents (PE) et les métaux traces ont suscité de plus en plus l’intérêt des 
chercheurs et des agences publiques par le potentiel de leurs effets écotoxicologiques à faibles 
concentrations (Kolpin et al., 2002; Janssen et al., 2003; Tsai, 2006; Halden et al., 2010). Les PE 
sont constitués, entre autres, par les cyanotoxines, les retardateurs de flamme organophosphatés, 
les plastifiants, les perturbateurs endocriniens, les produits cosmétiques, les pharmaceutiques, les 
sous-produits de désinfection, les organométalliques, les pesticides, les surfactants et leurs 
métabolites (Wille et ai, 2012). Les métaux traces quant à eux regroupent 24 métaux parmis 
lesquels se retrouvent quelques-uns dits essentiels car ils sont requis en très petites doses par 
certains processus biochimiques. Ils peuvent devenir problématiques lorsqu’ils sont présents en 
grande quantité et nuire au bon déroulement des réactions métaboliques (Luoma et al., 2008).
Suite au développement d ’équipements analytiques sensibles, permettant l’analyse des PE et des 
métaux traces dans des matrices complexes, plusieurs études ont pu être menées dans divers 
domaines de recherche : environnemental, physico-chimique, biochimique, biomédical et autres. 
Ceci a permis, par la suite, d ’analyser les concentrations dans les différentes matrices 
environnementales, d ’identifier les sources potentielles de contamination, d ’évaluer le degré
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d’exposition et les risques associés et de développer des méthodes adéquates de traitement dans 
l’environnement (Kolpin et al, 2002; Janssen et a l, 2003; Carballa et al., 2004; Tsai, 2006; 
Cabana et al., 2007; Kavcar et al., 2009; Vanderberg et al., 2009; Vulliet et al., 2009).
Malgré les différentes mesures prises en vue de protéger la qualité de l’environnement aquatique, 
la plupart de ces substances tendent à persister et peuvent être relarguées pendant longtemps dans 
l’environnement (Sun et al., 2010). On peut évoquer le cas des BPC qui ont persisté pendant 
plus de 20 ans, après abolition de ses sources potentielles, dans la rivière Hudson (Connolly et 
al., 2000). Aussi, la plupart de ces substances se retrouvent dans un éventail d ’environnement 
aquatique (exemples: rivières, lacs, océans) dans lequel les processus physiques, chimiques et 
biologiques régissant leur transport et leur transformation restent encore mal connus (Yang et al., 
2006; Santé Canada, 2008). Santé Canada (2008) a souligné la nécessité et le besoin de surveiller 
les polluants émergents, dans les effluents et les boues d'épuration d'eaux usées, dans les lixiviats 
de sites d'enfouissement et dans les eaux réceptrices situées en aval des stations d ’épuration des 
eaux usées (STEP). L’EPCRA (Emergency Planning and Community Right-to-know Act) dans sa 
section 313 connue sous le titre III, la LCPE (Loi Canadienne de Protection de l'Environnement), 
l’U.S. EPA (United States Environment Protection Agency) et certaines études ont aussi souligné 
cette nécessité de surveillance et d’évaluation plus approfondie des polluants en question (Yang 
et al., 2006; Health Canada, 2009; Coons, 2010).
Ainsi, il s’avère important de trouver des moyens pour étudier le devenir et surveiller les 
concentrations des substances déjà présentes dans l’environnement. Le moyen proposé et visé 
par l’étude présente consiste à faire une modélisation numérique du transport des PE et de 
métaux traces dans un cours d’eau, en aval de l’exutoire d ’une STEP municipale. La 
modélisation a été proposée car elle représente un moyen rationnel de prévision et de prévention 
en cas de pollution de rivière. Elle a servi à maintes reprises pour étudier le devenir des 
contaminants dans les eaux (Holly et al., 1990 ; Schnoor, 1996; Connolly et al., 2000 ; Cox, 
2003; Ors et ai, 2004; Maria et ai, 2008; Kashefipour et a i, 2012). Elle permet:
-  d’avoir une meilleure compréhension du devenir et du transport des substances chimiques,
-  de pouvoir déterminer les concentrations des substances chimiques (du passé, du présent et 
du futur), auxquelles sont exposés les humains et/ou les espèces aquatiques,
-  de pouvoir prédire les situations futures sous différents scénarios soit par variation de 
charge ou par changement de moyens de gestion (Holly et a i, 1990; Schnoor, 1996; Cox, 
2003; Luoma, 2008).
L’étude présente s’inscrit dans le cadre de modélisation hydrodynamique-environnementale ou 
de qualité d’eau. Elle porte spécifiquement sur les polluants qui sont fréquemment retrouvés 
dans les effluents et les boues des STEP, dans les eaux de surface et dans les sédiments, tels que 
le plastifiant bisphénol A (BPA), les molécules pharmaceutiques et les métaux traces essentiels.
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1.2 Hypothèses et objectifs de recherche
1.2.1 Hypothèses de recherche
-  Le transport des polluants émergents et des métaux traces se ferait par adsorption- 
désorption et/ou remise en suspension.
-  Le transport et le devenir des substances visés dans un cours d’eau pourraient être simulé 
par un modèle hydrodynamique-environnemental intégrant les processus de transport de 
micropolluants organiques persistants et de métaux traces.
1.2.2 Objectifs de recherche
L’objectif de recherche principal consiste à simuler le transport in situ de polluants émergents et 
de métaux traces dans un cours d ’eau, en aval de l’exutoire d ’une STEP municipale, à l’aide d’un 
modèle hydrodynamique-environnemental.
Les objectifs de recherche secondaires associés à l’objectif principal sont :
-  Faire une brève caractérisation de la contamination du site étudié,
-  Développer les méthodes d’analyse et analyser les concentrations dans l’eau et dans les 
sédiments du site d’étude,
-  Simuler numériquement le transport de polluants émergents et de métaux traces à l’aide 
d ’un modèle hydrodynamique-environnemental qui intègre les différents processus 
physico-chimiques et biologiques entrant en jeu  lors du transport dans un cours d’eau,
-  Caler et valider le modèle hydrodynamique avec des données prises in situ,
-  Donner un aperçu de la distribution spatiale des contaminants visés dans le bief étudié,
-  Vérifier la capacité du modèle utilisé à simuler le transport des contaminants visés.
1.3 Contributions originales
Même si la modélisation hydrodynamique-environnementale a déjà servi à plusieurs reprises 
pour simuler le transport et le devenir des polluants dans les milieux aquatiques (Connolly et al, 
2000 ; Ors et al, 2004; Maria et al, 2008; Kashefipour et al., 2012), rares sont les études qui 
utilisent des données de qualité d’eau prises directement in situ et analysées au laboratoire pour 
la validation des modèles. Aussi l’étude présente est l ’une des premières à s’intéresser au 
transport et au devenir in situ, du BPA et des pharmaceutiques, dans les cours d’eau.
Aussi, l’étude actuelle permet de faire une caractérisation de la contamination d’un site à 
vocation touristique, situé au sein d’un camping, et qui n ’a jamais été investigué auparavant pour 
les substances visées. Ainsi, l’étude répond au besoin de prévention et de surveillance des 
quantités déjà présentes dans l’environnement en donnant un aperçu sur le degré d ’exposition 
des personnes qui fréquentent le site d ’étude et les sites similaires et qui pourraient 
éventuellement se servir de l’eau brute. Elle présente des méthodologies qui peuvent être
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utilisées ultérieurement par d ’autres études portant sur la modélisation hydrodynamique et de 
qualité d’eau en 2D, le suivi d ’une STEP et la caractérisation des sites contaminés par les 
substances visés dans cette étude ou similaires et aussi pour l’interprétation de leurs résultats.
1.4 Structure du document
Le document est subdivisé en 6 chapitres principaux dont :
1. L’introduction qui présente une brève mise en contexte de la problématique. Ici sont aussi 
présentés : la définition du projet de recherche, les hypothèses et objectifs de recherche, 
les contributions originales des travaux de recherches, l’apport à la communauté 
scientifique ainsi que le plan du document.
2. L’état de l’art qui explique les propriétés et les risques environnementaux des 
contaminants visés. Ce chapitre explique aussi les processus qui régissent le transport et 
le devenir des polluants dans les cours d’eau et présente les différents types de 
modèles/logiciels qui ont été utilisés auparavant pour simuler la pollution dans les cours 
d’eau. Il situe le projet de recherche par rapport aux travaux publiés dans le domaine 
hydrodynamique-environnemental.
3. La méthodologie de recherche qui comprend trois principales parties dont: la 
modélisation, la collecte de données et l’analyse de substances visées. La partie 
modélisation présente le modèle utilisé, tandis que la partie collecte de données présente 
le site d’étude et les méthodologies utilisées pour collecter les données de calage et 
validation du modèle. Ensuite la partie laboratoire explique les méthodologies utilisées 
pour analyser les concentrations des substances visées.
4. La description du modèle qui présente les équations hydrodynamiques et de transport de 
base du modèle utilisé. Elle présente une analogie entre la terminologie du logiciel et 
celle couramment utilisée dans la littérature. Aussi elle présente les paramètres de calage 
important requis par le modèle ainsi que leur ordre de grandeur.
5. Les résultats et leur interprétation où sont présentés les résultats obtenus, les graphiques, 
les tableaux et les figures, tout en les comparant avec les résultats obtenus par d ’autres 
études similaires ou apparentées.
6. La conclusion et les recommandations qui présentent une synthèse des travaux de 
recherche réalisés, leur aboutissement vis-à-vis des objectifs visés par l ’étude, les 
perspectives d’avenir et les recommandations pour les futurs chercheurs dans le domaine.
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2 État de Part
Le développement d ’ordinateurs puissants et de logiciels numériques a fait de la modélisation 
numérique un outil important dans le domaine de dynamique fluviale (Lane, 1998). Aussi le 
choix du modèle est une étape déterminante lors de la modélisation d’un problème donné, afin de 
pouvoir simuler adéquatement le problème étudié. (Lane, 1998 ; Bâtes et al, 2005 ; Papanicolaou 
et al., 2008).
Afin de répondre aux objectifs de l’étude présente, il importe de bien comprendre les propriétés 
physico-chimiques des polluants visés, les processus de leur transport dans les cours d’eau et les 
principes de base des modèles hydro-environnementaux ou de qualité d’eau, ce qui fait l’objet 
des sections qui suivent.
2.1 Les polluants visés
Les polluants émergents visés par cette étude sont le bisphénol A (BPA), quelques molécules 
pharmaceutiques et les métaux traces essentiels. Le BPA et les molécules pharmaceutiques ont 
été choisis car, en plus d’être fréquemment retrouvés dans les effluents et les boues des STEP 
ainsi que dans les eaux de surface et les sédiments, leurs risques pour la santé encore mal connus 
suscitent beaucoup d’inquiétude. (Yamamoto et al., 2001 ; Kolpin et al., 2002 ; Carballa et al., 
2004 ; Tsai, 2006 ; Sakamoto et al., 2007; Robinson et al., 2009).
2.1.1 Le BPA
Le BPA fait partie des œstrogènes environnementaux xénobiotiques, connues sous le nom de 
perturbateurs endocriniens (Markey et a l, 2002). Selon l’EPA, ce sont des agents exogènes qui 
interfèrent avec la synthèse, la sécrétion, le transport, la fixation, l'action, ou l'élimination des 
hormones naturelles responsables du maintien de l'homéostasie, de la reproduction, du 
développement et du comportement dans le corps (Markey et a l, 2002). Ils perturbent les 
processus réglementés par le système endocrinien, tels que le cycle œstral; la production et 
maturation de sperme; le développement de la puberté; la masculinisation et féminisation; 
l'inhibition ou la stimulation du développement de tumeurs hormono-dépendantes du sein, des 
ovaires et de la prostate et de mutagènes (Scippo et al, 2003 ; Yang et al, 2006).
Dans le cadre de cette étude, le BPA a été choisi car il est ubiquiste et l’un des plus grands 
volumes produits par l’industrie chimique (Tsai, 2006). Aussi certaines questions concernant les 
risques pour la santé encore méconnus tels la tératogénicité, le risque d’exposition à long terme 
(Halden, 2010), l’ambigüité à propos de la dose minimale à risque (Haighton et a l, 2003; 
Vandenberg et al., 2009), la biodégradation et la biotransformation (Ike et al., 2000; Klecka et 
a l, 2001; Sharma et al., 2009; Liu et a l,  2009), la photodégradation et la phototransformation 
(Eriksson et a l, 2004 ; Li et al., 2007 ; Sharma et al., 2009) ainsi que les sous-produits de
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dégradation et de transformation ayant une activité œstrogénique supérieure pour la plupart, 
demeurent toujours inquiétantes (Liu et al., 2009 ; Tabata et al., 2004).
Environ 70% de la production de BPA est utilisée pour produire des polycarbonates plastiques, 
25% pour les résines époxy et les autres 5% pour plusieurs autres types de résines, 
d’antioxydants et d’inhibiteurs de polyvinyles chlorés qui constituent ses principales sources de 
contamination dans l’environnement (Tsai, 2006). La Figure 2.1 présente la structure chimique 






Figure 2.1- Structure chimique du BPA, polycarbonate et résine-époxy (tirée de Tsai. 2006)
Les propriétés physico-chimiques qui régissent le transport et le comportement du BPA dans 
l’environnement tirées des études menées par Lai et al. (2000), Zeng et al., (2006), Tsai (2006) 
et Sun et ai, (2010) sont tels que :
-  La pression de vaporisation à 25°C est de 5,3x10'6 Pa,
-  La solubilité dans l’eau varie entre 120-300 mg/1,
-  La constante de dissociation, pKa> varie entre 9.6-11.3,
/• <■)
-  Le coefficient de diffusion dans l’eau est de 6.34x10' cm /s,
-  Le facteur de bioconcentration dans les poissons varie entre 5-68,
-  Le coefficient de partition octanol-eau, log Kow> varie entre 3.32 -  3.64,
-  Le coefficient de partition carbone organique-normalisé, log Kco : 2.81 -  3.35.
Les coefficients de partition indiquent que le BPA serait hydrophobe et aurait plus tendance à 
s’adsorber sur les phases solide et organique que de se solubiliser dans l’eau, lors de sa migration 
dans l’environnement. Le facteur de bioconcentration dans les poissons, quant à lui, étant < à 
1000, il indique que le BPA aurait un faible potentiel de bioaccumulation dans le milieu 
aquatique (Tsai, 2006 ; Sun et al., 2010). Les concentrations de BPA retrouvées dans l’eau de 
surface et les eaux usées par d’autres études étaient pour la plupart inférieurs à lppb, tandis que 
dans les sédiments et dans les boues d’épuration elles pouvaient varier de quelques ng/g à des 
dizaines de fi g/g (Kolpin et al., 2002 ; Tsai, 2006 ; Robinson et al., 2009 ; Shala et al., 2010).
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Les plus grandes concentrations allant jusqu’à 370 ppb, 12 ppb et de 17200 ppb ont été 
observées respectivement lors des incinérations des substances plastiques en plein air, dans les 
effluents des industries de papiers, dans certains cours d’eau aux États-Unis et dans les lixiviats 
des sites d’enfouissement susceptibles de contenir des matières plastiques et des matériaux à 
revêtement en résine-époxy n’ayant subi aucun prétraitement (Yamamoto et a i, 2001 ; 
Fukazawa et a i, 2001 ; Kolpin et al., 2002, Tsai, 2006 ; Sakamoto et a i, 2007).
2.1.2 Les molécules pharmaceutiques
Comme la plupart des polluants émergents, les molécules pharmaceutiques ont récemment attiré 
l’attention de plusieurs études qui ont permis d’évaluer les sources potentielles de contamination 
et d’analyser les concentrations présentes dans l’environnement (Kolpin et al., 2002; Carballa et 
ai, 2004; Vulliet et a i, 2009; Shala et a i, 2010; Behera et ai, 2012; Wille et a i, 2012), d’en 
évaluer les risques d’exposition (Cooper et a i, 2008; Gao et a i, 2012) et de proposer des 
méthodes de traitements adéquates (Verlicchi et a i, 2012; Delgado et ai, 2012). L’exposition de 
ces molécules dans l’environnement provoque le développement de bactéries et autres 
microorganismes plus résistants, ce qui risquerait de rendre les traitements inefficaces et d’être 
problématique chez les humains une fois infectés (Cooper et a i, 2008; Gao et a i, 2012). 
Plusieurs centaines de molécules pharmaceutiques ont été retrouvées dans les diverses matrices 
environnementales à plus ou moins grandes échéances (Kolpin et a i,  2002; Carballa et a i, 2004; 
Vulliet et ai, 2009; Shala et ai, 2010).
Le choix des molécules pharmaceutiques visées par cette étude a été basé sur les résultats 
préliminaires d’une étude préalablement menée par un étudiant au doctorat à la faculté des 
sciences de l’Université de Sherbrooke, Lounès Haroune (sessions d’hivers à automne 2012), 
portant sur l’effluent et les biosolides de la STEP de Magog. L’étude portait sur 21 molécules, 
qui à leur tour ont été choisies parmi 220 autres sur base de:
(i) la fréquence de leur présence dans les STEP municipales et dans les cours d’eau,
(ii) leur capacité à former des dérivées environnementales ou métaboliques,
(iii) leur défis analytiques et
(iv) leurs propriétés chimiques.
Ces molécules peuvent être classées en 6 principaux groupes selon leur fonction dont (Wille et 
ai, 2012):
(i) les anti-inflammatoires non stéroïdiens (AINS) : Acétaminophène, ibuprofene, 
cyclophosphamide, kétoprofène, ifosfamide, naproxène, diclofénac, diazépam, 
indométacine, acide méfénamique, (Figure 2.2)
(ii) les antibiotiques : Triméthroprime, cyprofloxacine, ofloxacine, (Figure 2.3)
(iii) les régulateurs de lipides : Fénofibrate, bézafibrate, (Figure 2.4)
(iv) les neuro-actifs : Carbamazépine, caféine, (Figure 2.5)
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(v) les p-bloquants : Aténolol, (Figure 2.6)















Figure 2.2- Les anti-inflammatoires non stéroïdiens étudiées (tirée de Wille et al., 2012)
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Figure 2.3- Les antibiotiques (tirée de Wille et al., 2012)
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Figure 2.5- Les neuro-actifs (tirée de Wille et a l, 2012)
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Figure 2.6- Les p* bloquants (tirée de Wille Figure 2.7- Les contrastes de milieu pour
etal., 2012) rayons-X (tirée de Wikipédia)
Les concentrations des molécules d ’intérêt retrouvées par d ’autres études varient entre 0.6 - 
22ppb dans les effluents de STEP et entre 0.1 ppt et 0.6ppb (Kolpin et al., 2002; Carballa et al, 
2004; Shala et al, 2010; Behera et a l, 2012). Le tableau 2.1 présente quelques propriétés 
physico-chimiques des molécules pharmaceutiques d’intérêt (Munoz et a l, 2008; Sim et al, 
2010; Yoon et al, 2010; Behera et al, 2012).









Caféine 194.19 -0.07 10.4
Ibuprofëne 206.23 3.97 4.9
Naproxéne 230.27 3.18 4.2
Carbamazépine 236.27 2.45 13.9
Acide méfénamique 241.3 5.12 4.2
Kétoprofène 254.29 3.12 4.5
Acétaminophène 151.17 0.46 9.4
Aténolol 266.3 0.16 9.6
Trimétroprime 290.3 0.91 6.8
Diclofénac 296.15 0.7 4.2
2.1.3 Les métaux traces
Contrairement au BPA et aux molécules pharmaceutiques, les métaux traces ont fait l’objet, et ce 
depuis longtemps, de plusieurs études dans divers domaines incluant aussi la modélisation de
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qualité. (Bougriet et a l, 1992; Wu et al., 2005; Roshanfekr et al., 2008; Carman et al., 2006; 
Kashefipour et al., 2012). Plusieurs autres études ont permis d’avoir suffisamment d’information 
sur leurs propriétés, les méthodes d’analyse, leurs voies de contamination de l’environnement et 
leurs risques (Giesy et a l, 1977; Hart, 1982; McLaren et al., 1985; Janssen et al., 2003; Kavcar 
et al., 2009). Mais malgré cela, il existe encore des ambiguïtés et les limitations dans les 
techniques d ’évaluation des facteurs affectant la toxicité, la biodisponibilité, le potentiel des 
effets néfastes et les risques environnementaux des métaux traces, ce qui remet en question les 
critères de qualité de l’eau de surface et des sédiments établis en vue de prévenir les organismes 
vivants (Janssen et al., 2000 et Janssen et a l, 2003). D’après les études menées par Schnoor 
(1996), Bougriet et al. (1992) et Luoma et al. (2008), l’une des propriétés importantes régissant 
le transport des métaux traces dans l’environnement est leur spéciation chimique. Elle joue un 
grand rôle sur leur degré d’adsorption et de formation de liaison chimique et par conséquent sur 
leur transport (sédimentation, précipitation, volatilisation). Pour les milieux aquatiques, la 
température, la salinité, le pH, la conductivité et les courants de l’eau présents sont aussi à tenir 
en compte (Bougriet et al., 1992; Hargé et al., 1997; Wu et al., 2005; Roshanfekr et al., 2008; 
Kashefipour et al., 2012). La Figure 2.8, présente les métaux en fonction de leur spéciation 
chimique à l’aide d’un tableau périodique partiel (Schnoor, 1996).
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Figure 2.8- Classification des métaux sur un tableau périodique des éléments partiel (tirée de 
Schnoor, 1996)
Selon le nombre d’électrons présents dans leur couche orbitale externe et leur affinité pour les 
éléments oxygène (O), azote (N) et soufre (S), les métaux traces et les métaux en général peuvent 
être classés entre métaux de type-A (ou cation), métaux de type-B (ou anion) et métaux de 
transition (Schnoor, 1996; Luoma et al, 2008). L’affinité des métaux de type-A pour les 
éléments ci-haut cités, dans l’ordre croissant, est O > N > S tandis que pour ceux de type-B, elle 
est de S > N > O. Les métaux de transition, quant à eux, ont des comportements intermédiaires 
mais avec des tendances plus prononcées soit pour le type-A ou soit pour le type-B (Schnoor, 
1996; Luoma et al., 2008).
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Parmi ces métaux traces, seuls les Ti, V, Cr, Mn, Co, Fe, Ni, Cu, Zn, As, Mo, Sn et Sb sont dits 
essentiels car ils sont requis en très petites doses par certains processus biochimiques. Mais 
lorsqu’ils sont présents en grande quantité dans l’organisme vivant, ils deviennent problématique 
à cause de leur affinité pour le soufre et l’azote, qui nuit au bon déroulement des réactions 
métaboliques (Luoma et al., 2008). Ce sont ces métaux traces qui vont être essentiellement visés 
au cours de cette étude. Les critères de qualité de la base de données du MDDEFP (2013) sont 
présentés au Tableau 2.2.
Tableau 2.2- Critères de qualité des métaux traces d’intérêt (MDDEFP, 2013)
Substance Critères pour l’eau et 
les organismes 
aquatiques en ppm
Critères de protection 
de la vie aquatique 
(effets aigües) en ppm
Critères de protection de 
la vie aquatique (effets 
chroniques) en ppm
Ti Aucun Aucun Aucun
V 0.22 0.11 0.012
Cr 0.05 9.4 0.032 (CrIV) et 2.2 (CrIII)
Mn 0.05 0.11 0.02
Co Aucun Aucun 0.1
Fe 0.03 Aucun 1.3
Ni 0.07 0.15 0.075
Cu 1 0.12 0.0058
Zn 5 0.19 0.095
As 0.01 0.069^ 0.036#
Mo 0.04 29 3.2
Sn ' Aucun Aucun Aucun
Sb 0.64 1.1 0.24
♦concentration totale dans les eaux saumâtres et salées seulement
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2.2 Les processus de transport de polluants dans un cours d’eau
Dans les eaux naturelles, les processus de transport de solutés, de polluants ou de substances 
naturelles dans les eaux se font par diffusion (turbulente et/ou moléculaire), convection, 
advection, dispersion, échange et/ou mélange (Fischer et al., 1979). Les sections suivantes 
explique et présente les principaux processus de transport.
-  La diffusion est un processus par lequel les particules d’un fluide se déplacent 
spontanément d’une région plus concentrée vers une région plus diluée sous l’effet de 
l’agitation thermique (diffusion moléculaire) ou bien de la turbulence (diffusion 
turbulente). Les équations 2.1 et 2.2 présentent respectivement les formulations de la 
diffusion moléculaire et turbulente. Dans ces équations, le terme à gauche représente le 
taux de transport de masse par unité de temps tandis que les termes à droite représentent la 
diffusion moléculaire et la diffusion turbulente (Schnoor, 1996, Chanson, 2004).
90■ I Æ  (2.1)dt m dxf 
dCm d2C ” um n x
3F  = e*‘- M  (2'2)
Avec,
Cm — La concentration massique du soluté
Xi — Les coordonnées de l’espace (i = 1,2, 3)
Dm — Le coefficient de diffusion moléculaire [L2T f]
i
£x. — Le coefficient de diffusion turbulente ou diffusivité [L T  ]
(i = 1,2 en 2D ou 1,2, 3 en 3D).
-  L’advection est le mouvement d'une masse de fluide imposé par un courant et causant un 
changement de température ou autre propriété physique ou chimique du fluide. L’équation
2.3 représente le transport par advection. Dans cette équation, le 1er et le 2e terme à gauche 
de représentent respectivement le taux de transport de masse par unité de temps et 
l’advection tandis que le terme à droite représente la diffusion turbulente (Schnoor, 1996, 
Chanson, 2004).
dCm , dCm (d 2Cm\-âr+“‘âïr=£'4iirj (2-3)
Avec,
Cm — La concentration massique du soluté
Ui — Les composantes de la vitesses [ L T 2]
Xi — Les coordonnées de l’espace (i = 1,2, 3)
•y t
e Xi  —  Le coefficient de diffusion turbulente ou diffusivité [ L T  ]
(i = 1, 2 en 2D ou 1, 2, 3 en 3D).
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La dispersion est la propagation longitudinale des particules sous l’effet combiné de la 
diffusion et du cisaillement. L’équation 2.4 représente la dispersion. Dans cette équation, le 
1er et le 2e terme à gauche de représentent respectivement le taux de transport de masse par 
unité de temps et l’advection tandis que le terme à droite représente la dispersion, avec EXi 





Cm — La concentration massique du soluté 
U( — Les composantes de la vitesse [L T 2] 
x t — Les coordonnées de l’espace
- X i
( d 2 C m \
V 9xf ) (2.4)
"Xi
2 1Le coefficient de dispersion [L T  ]
(i = 1, 2 en 2D ou 1,2, 3 en 3D)
Notons que les coefficients ci-hauts présentés sont tels que : E »  em »  Dm (Schnoor, 1996).
En plus des processus ci-haut cités, les Figure 2.9 et Figure 2.10 présentent les processus de 
transport et d’échange des micropolluants organiques persistants et de métaux traces dans les 
cours d ’eau, en général. Lors de la modélisation de qualité d’eau, les processus et paramètres 
physico-chimiques qui régissent le transport, les échanges entre les différentes phases, les 
transformations et la dégradation des substances sont simulés à l’aide des équations de transport 
de soluté (équation 2.4) et des équations ou termes de dégradation (équation 2.7). Ces figures 
montrent les différents états de matière sous lesquels ces polluants peuvent se retrouver lors de 
leur transport et les processus d ’échange entre les différentes phases dont l’état solide par 
adsorption sur la matière en suspension, la biote et/ou la matière déposée sur le lit, l’état liquide 
par dissolution dans l’eau de surface et l’état gazeux par dissolution dans l’air.







































Figure 2.10- Transport de métaux dans un cours d ’eau (tirée de Schnoor, 1996)
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2.3 Modélisation de la qualité de l’eau
La modélisation de la qualité de l’eau permet de résoudre les équations qui régissent les
processus de mélange, d ’échanges, de transport et de transformation de polluants ou de 
substances naturelles dans les milieux aquatiques. Elle a souvent servi pour étudier le devenir et 
le transport des contaminants dans les eaux (Holly et al., 1990; Ménigault et al., 1990; Connolly 
et al., 2000, Wu et al., 2005; Roshanfekr et al., 2008), ce qui est important pour la prévention des 
risques pour la santé et écologiques (Holly et al., 1990).
2.3.1 Équation de base de la modélisation de la qualité
L’équation de base de la modélisation de qualité qui gouverne le transport de soluté dans un 
cours d’eau (Cox, 2003) est telle que:
Avec,
c — Vecteur multi-dimensionnel de la concentration de masse de chaque soluté 
Xi — Coordonnées de l’espace (i = 1,2 en 2D ou 1, 2, 3 en 3D).
ü ; — Composantes de la vitesse eXi — Coefficient de diffusion turbulente ou diffusivité 
Ac —Taux de change/transformation des solutés liés à des processus/réactions internes tels que la 
nitrification, la biodégradation, etc.
Dans l’équation 2.5, le 1er terme à gauche représente le taux de transport de masse, les 1er et 2e 
termes à droite représentent l’advection et la diffusion tandis que le 3e terme est pour le taux de 
variation des concentrations de solutés liés à des processus/réactions internes tels que la 
nitrification, la biodégradation, etc. Cette équation diffère des équations 2.1 à 2.4 par le fait 
qu’elle combine les processus de transport par advection-diffusion et inclut les processus de 
transformation et de dégradation des solutés.
Cette équation met à l’évidence les différents éléments importants indispensables pour la 
résolution de cette équation et la réalisation d ’une modélisation de qualité, dont :
-  Un modèle hydrodynamique pour calculer les composantes de la vitesse et de la diffusion
-  Des équations de processus de qualité pour décrire les transformations des substances
directions longitudinales et latérales (axes x- et y-) ou les directions longitudinales, latérales et 
verticales (axes x-, y- et z-), la résolution de l’équation 2.5 peut être simplifiée respectivement à
(2.5)
turbulente;
Une équation de transport de solutés pour décrire le mouvement des solutés conservatifs;
(Rauch et al., 1998).
Selon que les processus simulés prédominent dans la direction longitudinale (axe des y-), les
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1, 2 ou 3 dimension(s). A ceci correspondent des modèles unidimensionnels (1D), 
bidimensionnels (2D) et tridimensionnels (3D) pour la résolution des équations simplifiées.
2.3.2 Modélisation de qualité unidimensionnelle 1D
Les modèles unidimensionnels sont utilisés dans le cas où la dynamique des processus simulés, 
dans le bief étudié, est prédominante dans la direction de l’écoulement ou longitudinal que dans 
les autres directions (Cox, 2003). Ces modèles sont des choix judicieux dans les cas de biefs de 
cours d’eau de 104m de longueur et plus (Papanicolaou et al., 2008).
Équations hydrodynamiques de modélisation en 1D
Même si l’on parle de la modélisation de la qualité de l’eau, il est important de souligner que les 
équations hydrodynamiques sont requises pour solutionner les composantes de la vitesse et de la 
diffusion turbulente présents dans l’équation de transport de soluté. La plupart des modèles de 
qualité 1D résolvent les équations hydrodynamiques différentielles de la conservation de masse 
(équation 2.6 (a)) et de la quantité de mouvement de Saint-Venant (équation 2.6 (b)) par des 
méthodes numériques de différences finies (Cox, 2003; Papanicolaou et al., 2008).
- 5 ^ + t e = ‘, 2 6 ( a )
dQ B (^A ~ ) dy£  + ^ s - ^  + g A - £ - SA(So - S , )  = 0 2.6 (6)
Avec, A — Aire mouillée [L2], Q — Débit de l’écoulement [L3T 2], q — Débit latéral entrant par 
unité de longueur [L2T 2], x  — Longueur [L], y  — Profondeur [L], g  — Accélération de la 
pesanteur [LT2], S 0 — Pente du lit [L 1], Sf  — Angle de frottement [L 1]. Le 1er terme à gauche 
de l’équation 2.6 (b), représente le taux de variation du débit en fonction du temps; le 2e, le taux 
de variation de la quantité de mouvement due à l’advection; le 3e, la force de pression et le 4e, les 
forces de gravité et de frottement (Cox, 2003).
Équation de transport de solutés 1D
L’équation de transport de solutés permettant de décrire le mouvement conservatif est l’équation 
d’advection-dispersion en 1D (voir équation 2.5).
Processus de transformation ou de qualité
Lors de leur transport dans un bief d’un cours d’eau donné, les substances transportées peuvent 
subir des transformations ou dégradations dues à des réactions physico-chimiques ou biologiques 
représenté par le 3e terme à droite de l’équation 2.5. La forme la plus couramment utilisée par les 
modèles de qualité pour représenter ces changements est (Cox, 2003):
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(2.7)
Avec K — Constante de dégradation, C — Concentration massique du soluté
2.3.3 Modélisation de qualité 2D et 3D
Les modèles 2D sont utilisés dans les cas où la dynamique des processus simulés est importante 
dans le plan (x, y) et que les processus peuvent être représentés par des moyennes sur l’axe z (la 
profondeur). Tandis que les modèles 3D servent lorsque la dynamique des processus simulés 
requiert un aperçu dans toutes les directions de l’espace (x, y, z).
Équations hydrodynamiques 2D et 3D
La plupart des modèles de qualité 2D et 3D résolvent les équations hydrodynamiques basées sur 
les équations de conservation de la masse (équation 2.8) et de la quantité de mouvement de 
Navier-Stokes (équation 2.9), à l’aide des méthodes numériques de différences finies, d ’éléments 
finis ou de volumes finis (Lane, 1998; Papanicolaou et al., 2008). Pour les modélisations en 2D, 
certaines hypothèses et simplifications sont appliquées. Ceci est expliqué en détail dansles 
sections qui suivent.
représentent les taux de variation de la quantité de mouvement dus à l’advection. Les 1ers termes 
à gauche représentent les forces de Coriolis dans les équations 2.9 (a) et (b) et la force 
gravitationnelle dans l’équation 2.9 (c). Les 2“  termes dans les équations 2.9 (a), (b) et (c) 
représentent les gradients de pression, tandis que les 3es, 4“  et 5“  termes représentent les forces 
de cisaillement issues du mouvement du fluide et des fluctuations turbulentes des particules du 
fluide (Lane 1998; Bâtes et al., 2005).
du dv dw 




Avec, u,v, w -  composantes de la vitesse [L T 1], x , y , z — coordonnées cartésiennes, p — 
pression [ML'lrT2], p — masse volumique [ML‘3], t  — contrainte de cisaillement [ML'*T2], Ç — 
angle de rotation de la terre, <t> — latitude.
Dans les équations 2.9 (a), (b) et (c), les 1ers termes à droite représentent le taux de variation de la 
quantité de mouvement par unité de volume en fonction du temps et les 3 autres termes
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Dans le cas des écoulements dans des canaux larges et peu profonds (peu stratifié) tels que dans
les rivières, l’équation 2.9 (c) peut être simplifiée en l’équation 2.10 (pression hydrostatique), en
tenant compte du fait que l’échelle verticale est petite par rapport à l’échelle horizontale et en 
supposant que la masse volumique est constante sur la profondeur (Lane, 1998).
p =  p g ( h -  z b) ( 2 .1 0 )
Avec, h - le niveau de la surface libre et Z b - le fond.
En incluant l’équation 2.10 dans les équations 2.9 (a) et (b) et en supposant que le niveau du lit 
Zb = 0, on obtient les équations moyennées sur la profondeur 2.11 (a) et (b) (Lane, 1998).
1  ( „ ) +  | . (U2 )+ « . ( „ , , )
dh  1 dxxx 1 dxxy 1 dxxz
= 2 p u ^ s in < P -g  —  +  2£ +  — -2L +  — 2. 11 ( a)
dx p  dx p  d y  p  dz  v '
d d d ,
- ( „ )  + _ ( „ „ ) +  _ ( v ’ )
dh  1 ÔXXy 1 ÔXyy 1 ÔXyg
= 2pvÇsin<D-0 —  +  - - “  +  — ■52Z +  “ s ~  2.11(6)dx p  dx p  d y  p  dz
La résolution en 2D commence avec les équations moyennées sur la profondeur 2.11 (a) et (b) 
avec pour objet de déterminer la distribution horizontale des composantes de la vitesse moyenne, 
U et V. Ici, les lettres majuscules et les barres sont utilisées pour indiquer respectivement les 
vitesses moyennes sur la profondeur et dans le temps. Ces composantes sont définies par (Lane, 
1998; Bâtes et ai, 2005):
1 Ch
«  Vt »  =  — I Vidz  ( i  =  x . y )  ( 2 .1 2 )
A Jq
En incluant l’équation 2.12 dans les équations 2.8 et 2.11, on obtient les formes moyennées sur la
profondeur des équations de la conservation de la masse et de la quantité de mouvement
(RANS- Reynolds Averaged Navier-Stokes) suivantes, tout en supposant que Zb = 0 et que les 
forces de Coriolis sont négligeables (Lane, 1998; Bâtes et al., 2005):
= 0 (2-13)
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d t dx dy
dh 1 d ,  x 1 d ,___. zbx 1 d f h ,
~  9 dx + p d x (Txx) + p h d y ( Txy) + p h + p h d x J 0 pCu U) dz
1 d f h _  _ _
+  J P(ü ~ U ) ( v ~  V)dz  2.14 (a )
r t w + f x <m + T y ^
dh 1 d , ________.  1 d . ________ .  Tby 1 d [ h _ x
~ ~ 9 t y  + p t e  (Txy  ^+ J h d ï  ^Tyy  ^+ ~^h+ ~phdi J0 PCU~  U) ^  ~ V^ dz
+ ïh T y  2.14 (b)
Les équations 2.14 (a) et (b) incluent des termes additionnels :
•  (Jbd Qui représentent les contraintes de cisaillements de fond (liées à la rugosité du lit);
•  Et les deux derniers termes à droites des équations qui sont des termes de dispersion.
Il est important de signaler que les moyennes sur la profondeur par Reynolds introduisent de 
nouveau termes dans les équations 2.11 et 2.14 connus sous le nom de contrainte de cisaillement 
turbulente ou de Reynolds de tel sorte que (Lane, 1998; Bâtes et al, 2005):
Tii ___
f - ' ,(far+^ r * Pr ( 2 ' 1 5 )
Avec, vv V) — Composantes de la vitesse moyenne, x t, Xj — Coordonnées cartésiennes, 
p — Viscosité dynamique et — Contrainte de cisaillement turbulente ou de Reynolds.
Les termes de turbulence rendent complexe la résolution des équations hydrodynamiques ci- 
hauts citées et requièrent l’utilisation d’une clause de fermeture telle que la fermeture proposée 
par Boussinesq (équation 2.16) et des modèles de turbulence pour leur résolution.
  f dv i  dv  A
( 2 1 6 )
Où, Vij représente la viscosité turbulente (Eddy viscosity)
Il existe différentes méthodes qui ont été proposées pour déterminer la viscosité turbulente dont :
-  Le modèle de la longueur de mélange, basée sur les équations de transport proposées par 
Kolmogorov et Prandtl et convenable pour les modélisations en 1D et/ou 2D,
-  Les modèles k  — e et k  — co respectivement basés sur des équations d’énergie cinétique 
et de dissipation d’énergie turbulente. Ils sont de plus en plus utilisés en ingénierie et 
pour la modélisation en 2D,
-  La modélisation de la turbulence à l’aide de la viscosité des grands remous qui est plus 
exigeante. Elle prend en compte la viscosité turbulente des échelles de sous-maille (Lane, 
2008; Bâtes et al., 2005).
Équation de transport de solutés en 2D et 3D
Le transport de solutés conservatifs dans les modèles de qualité 2D et 3D est représenté soit par 
l’advection-dispersion ou soit par l’advection diffusive, dépendamment du modèle, pour décrire 
le mouvement des solutés (voir équations 2.3, 2.4 et 2.5). Lors du calage d’un modèle de qualité 
donné, il est important de savoir si celui-ci utilise le coefficient de dispersion ou de diffusion 
turbulente car cela peut provoquer une grande marge d ’erreur, étant donné que Ex . »  ex . (d’un 
ordre de magnitude allant jusqu’à 103).
Processus de transformation ou de qualité
Les transformations et/ou dégradations que subissent les substances transportées sont également 
représentés par l’équation de dégradation de premier ordre (équation 2.7).
2.3.4 Logiciels ou modèles de qualité d’eau existants
Il existe un grand nombre de logiciels ou modèles de qualité d ’eau à travers le monde appliqués 
aux rivières. La plupart d ’entre eux ont été développés juste pour répondre à des situations 
particulières ou locales d ’étude de qualité d’eau (Cox, 2003). Cependant, une attention 
particulière doit être portée lors du choix du modèle ou logiciel de modélisation afin d ’éviter le 
risque de non-représentativité de scénarios étudiés (Papanicolaou e t  a l ,  2008).
Selon la complexité des propriétés physico-chimiques régissant le transport et le devenir d’une 
substance donnée, les modèles de qualité incluent des termes supplémentaires pour simuler les 
processus de transformations et de dégradations propres à la substance. Ainsi, par exemple, pour 
simuler le transport et le devenir de micropolluants organiques persistants, certains de ces 
modèles vont inclure des coefficients de solubilité, de partition, d ’adsorption, de vaporisation, 
des taux de remise en suspension, etc. représentatifs des différents processus présentés à la 
Figure 2.9 (Conolly et a l ,  2000; Maria et  a l ,  2008; Delft3D-WAQ, 2011). Les sections 
suivantes présentent quelques logiciels/modèles de qualité qui ont été utilisés par d ’autres études 
pour modéliser le transport de quelques métaux traces (Cd et Pb) et micropolluants organiques 
persistants (précisément les diphényles et benzènes (poly)chlorés).
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Logiciels ou modèles de qualité d’eau 1D
La plupart des logiciels 1D requièrent peu de données pour leur calage et validation, ce qui les 
rend simple, facile à utiliser et moins dispendieux. Ils sont recommandés pour les processus 
simples, tels que le mélange des eaux sur une longue distance, l’estimation de la température. Et 
ce, afin d’éviter le risque de ne pas représenter adéquatement les scénarios étudiés, lequel 
augmente avec la simplification des modèles (Papanicolaou et al., 2008). On peut citer à titre 
d ’exemple les modèles: FASTER (développé par le groupe du Environmental Water 
Management Research Centre, School o f  Engineering, Cardiff University), HEC-RAS développé 
par le US Army Corps o f  Engineers), MIKE 11 (développé par le Danish Hydraulic Instituté) qui 
ont servis auparavant pour des modélisations de qualité d ’eau.
Le modèle numérique FASTER (Flow and Soluté Transport in Estuaries and Rivers) a été utilisé 
par Roshanfekr et al. (2008) et Kashefipour et al. (2012) pour simuler le transport de métaux 
traces dans les biefs de cours d’eau. Ces études ont aussi montré l’utilité de tenir compte du pH 
et de la conductivité (EC) dans la modélisation de transport de métaux traces lors du calcul du 
coefficient Kde dégradation de premier ordre, suite à leur rôle non-négligeable dans l’adsorption 
et la désorption de ceux-ci. Ainsi, une amélioration de l’erreur sur le résultat de la modélisation 
passant de 76.4% à 2.3%, peut être observée, selon que K = 0 ou que K est calculé en fonction 
de la température, ou du pH, ou de la conductivité (EC) ou encore du pH et de EC (voir Figure 
2.11). Ceci montre qu’il est mieux de prendre en considération ces paramètres lors de la 
simulation de métaux pour mieux représenter les scénarios simulés.
1ü
»* u n »
V R riflcttlon 
RM SE *» U n r
QII* 0.1086 0.991 71.11 0.1483 0.999 76.42
« = 0.38 0.0126 0.947 7.67 0.0171 0.997 8.47
« = -  0.2462 x pH + 2.3738 0.0028 0.996 1.78 0.0114 0.999 4.16
«c = -0.000201 x EC + 0.7286 0.0041 1.000 2.54 0.0050 0.993 2.56
k =  -0.1231 x pH -  0.0001 x EC + 15512 0.0035 0.999 2.18 0.0046 0.998 2.29
Figure 2.11- Résultats de la modélisation de transport de cadmium dissout (tirée de Kashefipour 
et al., 2012)
Logiciels ou modèles de qualité 2D
Il existe plusieurs modèles de qualité 2D variant des plus simples et moins coûteux aux plus 
complexes, plus coûteux et plus demandant en termes de données requises pour leur calage et 
leur validation. On peut citer à titre d’exemple :
-  Le Modèle POLDER qui a servi auparavant pour simuler la dispersion bidimensionnelle 
d’un polluant en cas de pollution accidentelle ou de pollution chronique dans les cours 
d’eau (Holly et al., 1990). C’est un modèle simple, peu demandant en termes de données 
de base requises dont les données topographiques et hydrauliques, les conditions de rejets
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des polluants et une estimation des coefficients de diffusion. Il est adapté pour des 
simulations de dispersion et de mélange de polluants dans un cours d ’eau.
-  Le Modèle de transport et bioaccumulation des BPC dans le Upper Hudson River, qui a 
été développé par Connolly et al. (2000) sur base du modèle HydroQual, pour évaluer 
l’efficacité de la régénération naturelle et de l’assainissement actif dans la diminution des 
concentrations de PCB dans l’eau, dans les sédiments et dans le biote. Ce modèle inclut 
différents coefficients représentatifs des processus d’échange présentés à la Figure 2.9 et 
propre aux BPC. Ce modèle a permis d’avoir une bonne corrélation (95%) entre les 
données prises sur le site et les résultats de modélisation, en termes de distribution 
spatiale et temporelle des BPC, dans le bief étudié.
-  Le modèle dynamique 2D, d’advection et dispersion combinés, incluant les processus 
d’échange, la bioaccumulation dans la biote et les sédiments, la biodégradation et 
évaporation, développé par Maria et al. (2008). Ce modèle a été développé pour de 
simuler et prédire la dispersion et la bioaccumulation des benzènes (poly)chlorés, faisant 
partie des polluants organiques persistants, dans les cours d ’eau.
Notons que c’est dans cette catégorie que se retrouvent la plupart des modèles utilisés pour des 
études apparentées à l’étude présente. Ceci peut s’expliquer par le fait que le milieu d’étude fait 
partie des cours d’eau larges, peu profonds et peu stratifiés sur la profondeur. Par conséquent, les 
processus simulés, peuvent être considérés comme prédominant en 2D sans pour autant biaiser 
les résultats de modélisation (Cox, 2003; Papanicolaou et ai, 2008).
Logiciels ou modèles de qualité 3D
Les modèles 3D requièrent plus de données que ceux en 1D et en 2D pour leur calage et 
validation. Ils sont adaptés pour des scénarios ou substances ayant une distribution plus 
complexe et stratifiée sur la profondeur et sont utilisés là où les modèles 2D ne représentent pas 
bien la physique du problème étudié. A savoir, des scénarios qui varient avec ou qui impliquent 
les profils verticaux de vitesses, les courants secondaires dans les coudes de rivières ou autres 
écoulements en 3D. On peut citer à titre d ’exemple, les modèles GBTOXe, FAST3D, MIKE3 et 
Delft3D (Papanicolaou et al., 2008).
Le modèle GBTOXe a été développé par Bierman et al. (1992) pour prédire le transport et le 
devenir des BPC dans les milieux riverains. Il a été utilisé à l’origine au Wisconsin, dans la 
Green Bay, pour étudier le transport des BPC. Le modèle de qualité MIKE3 qui a été développé 
par le Danish Hydraulic Institute (1993) et qui est capable de simuler la qualité des métaux 
traces. Quant au modèle de qualité de Delft3D développé par le Delft Hydraulic Laboratory 
(1999), il permet de simuler les métaux traces et les micropolluants organiques persistants. Ces 
modèles sont moins utilisés car même s’ils sont pour la plupart robustes, ils ne sont pas 
disponibles gratuitement, il faut les acheter et ils sont assez dispendieux. Ils sont tout autant 
complexes et requièrent plus de données pour leur calage et leur validation ainsi qu’une plus 
grande capacité de la part des ordinateurs pour les faire rouler (Papanicolaou et al., 2008).
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3 Présentation du modèle Delft2D3D
Le modèle choisi pour simuler le transport de contaminants visés par cette étude est le modèle 
Delft2d3d qui a été développé par Deltares Systems, Pays-Bas. Ce modèle, utilise la méthode 
numérique de différence finie pour résoudre les équations hydrodynamiques. Il est adapté pour la 
modélisation en milieux naturels tels que les zones côtières, riveraines, estuariennes et les 
milieux artificiels tels que les ponts et les ports. Il a déjà été utilisé auparavant pour la 
modélisation hydrodynamique et de la qualité de l’eau du port Tolo et de la baie Mirs, situés à 
Hong Kong (Roelvink et al., 1994 ; Wang et a i, 1999 ; Delft Hydraulics, 1999). Aussi, l’étude 
morphodynamique qualitative de Hibma et al. (2003), portant sur la formation de banc dans les 
estuaires allongés, a montré la bonne capacité du modèle à représenter schématiquement les 
problèmes étudiés sur le terrain. Même si ce modèle a été le plus utilisé auparavant par des 
études portant sur des zones côtières, estuariennes et des ports, certaines études ont aussi montré 
sa capacité à modéliser des processus (hydro)dynamiques dans des cours d ’eau (Roelvink et al., 
1994 ; Wang et al., 1999 ; Delft Hydraulics, 1999; Hibma et al. 2003; Duang, 2005; Hu et al, 
2009). Dans le cadre de cette étude, le modèle Deîft2d3d a été préféré aux autres modèles 
existants suite à sa capacité de simuler une vaste gamme de micropolluants organiques et de 
métaux traces (dont ceux auxquels l’étude s’intéresse) en 2D et/ou en 3D. Aussi, le modèle offre 
une flexibilité à l’utilisateur d’entrer des données régissant des paramètres jugés importants et 
qui ne figurent pas dans les paramètres de base du modèle (Delft3D-WAQ, 2011). Ceci est très 
avantageux surtout dans le cas des substances comme le BPA et les molécules pharmaceutiques 
qui n’ont pas fait l’objet de plusieurs études auparavant.
La modèle Delft2d3d est constituée par une suite de modèles destinés à simuler les écoulements 
bidimensionnels ou tridimensionnels (FLOW), le transport de sédiments (SED), les changements 
morphologiques, les vagues (WAVE), la qualité d ’eau (WAQ) et l’écologie (ECO) ainsi que 
l’interaction entre ces processus. Étant donné que l’étude présente s ’inscrit dans le cadre de la 
modélisation hydrodynamique-environnementale, un accent particulier va être mis sur les 
modules Delft3D-FLOW et Delft3D-WAQ, qui servent à la modélisation hydrodynamique et de 
la qualité d ’eau indispensable à cette étude.
3.1 Le module Delft3D-FLOW
Le module Delft3d-FLOW permet la résolution des équations hydrodynamiques (voir section 
3.3.1) par la méthode numérique de différence finie. Les principales données requises pour caler 
et valider le modèle sont le maillage et la bathymétrie du domaine, les conditions initiales, les 
conditions frontières, la rugosité du lit, la viscosité turbulente, la diffusivité turbulente et la 
température ambiante. Le modèle Delft2d3d dispose d’un générateur de maillage Delft3D- 
RGFGRID qui permet de dessiner, préalablement à la modélisation hydrodynamique, des 
maillages rectangulaires qui répondent aux exigences qualitatives et quantitatives du modèle (les 
dimensions des mailles, l’orthogonalité, le lissage, la résolution, etc.). Il dispose aussi d’un
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module Delft3D-QUICKIN qui permet d’interpoler la bathymétrie par la méthode de 
triangulation de Delaunay et de la manier afin qu’elle s’adapte au maillage. L ’ordre de grandeur 
de certains paramètres de calage est suggéré par le manuel Delft3D-FLOW (2011). À savoir :
(i) Pour la taille des mailles : <10m, il est suggéré d’utiliser des mailles relativement 
grossières pour la modélisation de qualité,
(ii) Pour la viscosité turbulente (vjjack) et la diffusivité turbulente (D^ack): entre 0-10 m2/s,
(iii) Pour la rugosité : le coefficient de Manning peut varier entre 0 - 0.04.
Notons que ces paramètres (v^ack e t D^ack) sont expliqués en détail dans les sections suivantes. 
Il est aussi important de signaler que la viscosité turbulente et la diffusivité turbulente dans le 
modèle Delft3D-FLOW tiennent compte de la turbulence et de la dispersion. Le coefficient de 
dispersion varie entre 1-10 m2/s tandis que le coefficient de viscosité turbulente peut varier entre
0.2-1 m2/s pour les rivières larges, ce qui explique l’ordre de grandeur proposée par le modèle 
Delfït3D (Schnoor, 1996). Les sections 3.1.1 et 3.1. 2 expliquent de manière plus détaillée la 
façon dont ces coefficients sont calculés dans le modèle.
3.1.1 Coefficient de viscosité turbulente dans le modèle
Le modèle Delft3D-FLOW tient compte des échelles de turbulences non-résolues (échelles de 
sous-maille et de sous-filtre, le filtre utilisé est le Forester jilter) dues aux contributions des 
forces et mouvements turbulents horizontaux. Pour remédier au premier cas (échelle de sous- 
maille), il utilise les simulations de grands remoux (Horizontal Large Eddy Simulation, HLES) et 
calcule un coefficient de viscosité horizontal de sous-maille vSGS (sub-grid scale horizontal Eddy 
viscositÿ) tandis que pour le deuxième cas (échelle de sous-filtre), il introduit un coefficient de 
viscosité horizontal ambiant qui représente la contribution horizontale de la turbulence 2D et de 
la dispersion (voir Tableau 3.1 et les équations 3.1 et 3.2).
Tableau 3.1 - Les différentes options de calcul de la viscosité turbulente dans Delft3D-FLOW
Modèle dans 
Delft3D
vscs t7bacfc(représente) : V 3D V y a c k  (représente)
2D, sans 
HLES
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Les coefficients de viscosité turbulente horizontale et verticale, v H e t vv> sont présentés aux 
équations 3.1 et 3.2 suivantes :
vH =  + vv + v bHack (3.1)
vV = vmol + m ax(v3D, v$ack) (3.2)
Où, vmol —la viscosité cinématique, v3D_la contribution en 3D qui est calculée par un modèle de 
turbulence 3D intégré dans Delft3D et le v^ack e t V y a ck  — représentent respectivement la 
contribution de la turbulence ambiante horizontale et verticale du milieu.
3.1.2 Coefficient de diffusion turbulente dans le modèle
Le Tableau 3.2 ainsi que les équations 3.3 et 3.4 présentent les méthodes de calcul des 
coefficients de diffusion horizontale et verticale turbulente DHet Dv.
Tableau 3.2- Les options de ca cul de la diffusivité turbulente offertes par Delft3D-FLOW
Modèle - Delfît3D Dsgs Z)£ack(représente) : D3D Dyack (représente)











3D, sans HLES Turbulence-2D Maximum entre la 
valeur du modèle de 





3D, avec HLES Calculé
par
HLES
Maximum entre la 
valeur du modèle de 





Défini par HLES L’utilisateur Modèle de turbulence 
intégré dans Delft3D
L’utilisateur
Les coefficients de diffusion turbulente horizontale et verticale, Dh et Dy, sont tels que :
DH — Dsas +  Dy +  DJSGS %ack et Dv = +  m ax(p3D, D$ack)
a mol
D3D = m a x \V-^ ,0 2 I? oz\ - ^
(3.3)
(3.4)
Avec, Dm = vmal
amol
la diffusion moléculaire propre à la substance dissoute, D ,^ack e t Dyack — les\b a c k
contributions de la turbulence et de la diffusivité ambiante, D3D —la contribution de la turbulence 
calculée par un des modèles de turbulence, oc — le nombre de Prandtl-Schmidt, Loz —l’échelle de 
longueur d’Ozmidov.
Pour plus de détails sur les calculs et les valeurs numériques des différents paramètres, voir le 
manuel pour l’utilisateur de Delft3D-FLOW (2011) et de Delft3D-WAQ (2011).
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3.2 Le module Delft3D-WAQ
Les conditions hydrodynamiques (la vitesse, la hauteur d'eau, la densité, la salinité, la viscosité 
turbulente verticale et la diffusivité verticale) calculées dans le module Delft3D-FLOW sont 
utilisés comme données d'entrée pour le module de qualité d ’eau Delft3D-WAQ (Delft3D- 
FLOW, 2011). Toutefois, ceci requiert une étape intermédiaire assurée par le programme 
Delft3D-COUPLING, qui permet la conversion des données résultant de la modélisation 
hydrodynamique en données entrant pour la modélisation de la qualité d’eau.
Le module de qualité Delf3D-WAQ est capable de simuler les métaux traces et les 
micropolluants organiques. Pour les micropolluants organiques, les processus régissant leur 
transport ont déjà été implémentés dans le module de qualité pour l’hexachlorohexane (HCH), 
l’hexachlorobenzène (HCB), le BPC 153 (153), le Benzopyrène (BaP), le Fluoranthène (Flu), le 
Diuron (Diu), l’atrazine (Atr), le Mévinphos (Mef) et autres micropolluants non-spécifiés 
(OMP). Le dernier élément (OMP) est inclus pour offrir la possibilité à l’utilisateur d’entrer des 
processus pour des micropolluants qui ne figurent pas sur la liste (Delft3D-WAQ, 2011).
Quant aux métaux, les processus régissant leur transport sont implémentés pour trois groupes :
• Groupe 1, formateurs de sulfures: Cd, Cu, Zn, Ni, Hg, Pb
• Groupe 2, formateurs d’hydroxydes: Cr,
• Groupe 3, pour les anions libres: As et Va.
Le module de qualité Delft3D-WAQ offre aussi la possibilité à l’utilisateur d’implémenter des 
processus pour des métaux qui ne figurent pas sur la liste (Delft3D-WAQ, 2011).
3.2.1 Partition des micropolluants dans le modèle
La partition est le processus selon lequel les substances sont distribuées parmi les différentes 
phases soit par solubilisation, s’adsorption ou précipitation. Dans le module Delft3D-WAQ, les 
micropolluants organiques et les métaux traces sont répartis entre la matière inorganique (im), la 
matière organique dissoute (doc), les débris organiques (poc) et les phytoplanctons (alg). Les 
concentrations en matière inorganique (cjm), la matière organique dissoute (Cdoc), les détriments 
(Cpœ) et les phytoplanctons (caig) peuvent être calculées par le modèle ou imposées par 
l’utilisateur.
Pour les métaux traces, les coefficients de partition peuvent être imposés par l’utilisateur ou être 
calculés dans le modèle à l’aide d ’une repro-fonction (REPRO) du modèle qui permet d ’ajuster 
les coefficients de partition à des valeurs observées dans d ’autres systèmes d ’eau à l’aide d’une 
régression linéaire (logarithmique) multivariée. Deux repro-fonctions sont inclus dans le modèle 
dont une plus simplifiée basée sur le pH, la salinité et l’échange cationique) qui donne de bons 
résultats pour le Cadmium et une autre plus complexe qui convient pour plusieurs métaux traces 
(Delft3D-WAQ). La première repro-fonction a été appliquée à la North Sea et la seconde a été
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appliquée à la Rivière Rhine (WL| Delft hydraulics, 1993c). Dans le cadre de cette étude, c ’est la 
seconde repro-fonction qui a été choisie étant donné qu’elle convient pour plusieurs métaux 
traces et qu’elle a été appliquée avec succès sur une autre rivière (la rivière Rhine).
3.2.2 Les résultats de simulations (données de sorties) du modèle
Les processus implémentés dans le modèle permettent de générer des résultats suivants pour les 
micropolluants organiques et métaux traces:
•  Les différentes fractions particulaires et dissoutes
•  Les concentrations totales, dissoutes et adsorbées sur la phase organique
• Les coefficients de partitions globaux apparents
•  Les teneurs dans la matière solide en suspension, dans les détriments et dans les
phytoplanctons
3.3 Équations hydrodynamiques et de transport de substances du 
modèle Delft3D
Comme tous les modèles hydrodynamique-environnementales utilisés en ingénierie pour prédire 
le transport de polluants dans les cours d ’eau, le modèle delft3D inclue des équations 
hydrodynamiques et de qualité d’eau. Les équations hydrodynamiques sont résolues par des 
méthodes numériques de différences finies tandis que les équations de qualité sont résolues par 
des méthodes volume finis.
3.3.1 Équations hydrodynamiques du modèle Delft3D
Les formulations des équations de conservation de la masse et de la quantité de mouvement 
(équations moyennées de Navier-Stokes par Reynolds, RANS) dans le modèle Delft3D en 
coordonnées curvilignes sont telles que :
es , i o[(d + oujü l^ . i tf[(d + o v y c a  „
19U U d u  V  d u  ù) d u  V 2 d y j G v v  u v  Ü y / G t f
f i t  V d  +  Ç ô a  J G ç ç J d Ç  VG t f VGrçjj ^
1 d  t  d u \  1
"  (d +  O 2 dff ( Vv d ù  ~  po jG ,K  Pf +  Ff +  ( 3 , 6 )
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dv u dv v dv (o dv u 2 0y/G(f uv
+ i  + <Sa J S Ï i jG ^  * |  » f
1 d ( dv\ 1
~  ( d + 7 F ^  v K d ï)  ~ p ^ J ^ Pn +  Fri +  M" ( 3 ' 7 )
Avec u, v, co —les composantes de la vitesse, f,r?, <7 —les coordonnées de l’espace, /  —les forces 
de Coriolis, Fç e t Fn —les forces de cisaillement, Pç e t Pn —les gradients de pression, vv —la 
viscosité turbulente verticale, Mç et Mn —les forces externes issues de structures hydrauliques et 
d ’autres entrées et/ou sorties d ’eau (déversoirs, réservoirs, etc.) et (d  +  £) —les
coefficients de transformation de coordonnées cartésiennes en coordonnées curvilignes. Dans 
l’équation 3.5, Q est défini par : Q =  H /^ ( f l in  — Rout)dcr +  P — E et représente la contribution 
par unité de surface de tout débit d ’eau entrant (qjn) et sortant (qout), de précipitation (P) et 
d ’évaporation (E).
Dans le modèle Delft3d-FLOW, les forces de cisaillement Fn et Fç (voir équations 3.6 et 3.7) sont 
définies par :
1 dTrr 1 dT(j} 1 dT„( 1 d tnv
F ( = - — — i i  +  _ _ - _ i Z L  e t  p  =  4 . ( 3 . 8 )
a /^ 7  ^ y/Gvv 77 y]Gm % JGm drj
Avec Tçç, Tçn, Ttf e t xm , les contraintes de cisaillement dans le plan (£,17). Elles sont telles que:
_ 2 v h  (du t d u d a \ _ _  2vH (dv  _ d v d o \
TK ~ ^ \ d ç  + s ï W ’ Tri' ~ ^ \ d ï i  + ô ï d ï )  et
( 1 (du d u d a \  1 (dv  tfvtfoA)
t f  '' ■ 1,5 "  v" («5  + « ù  +  ( W t  W f +  s i  W I  (3'9)
Pour des écoulements à grande échelle, peu stratifié et où les effets dus à la mise à l’échelle sont
négligeables (tel est le cas des milieux riverains, etc.), les contraintes de cisaillement aux
frontières fermées peuvent être négligées. A partir des équations 3.8 et 3.9, on a:
1 -  . * ^ 2y- \f { - % |  - ! = = = = _ + ^ = ^ = _ j
1 d 2v 1 d 2v  \
*  * =  v "  C 3 - 1 0 )
Rappelons que les termes vH et vv représentant les viscosités turbulentes sont expliqués de 
manière plus détaillée à la section 3.1.1.
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3.3.2 Analogie des équations dans Delft3D avec celles de la littérature
Les différents termes retrouvés dans les équations hydrodynamiques de base du modèle peuvent 
s’expliquer en faisant une analogie avec d’autres formulations retrouvées dans la littérature. Le 
Tableau 3.3 résume l’analogie faite entre la terminologie utilisée dans l’équation de la 
conservation de la quantité de mouvement (équation 3.6) de Delft3D-FLOW et les équations 
3.11 et 3.12 tirées respectivement de Lane (1998) et Robert et al. (2003).
d  d , d d 1 dp 1 ôtxx 1 dxxv 1 drxz
^ ( u ) +  —  (u2) +  —  (uv)+ — (uw) = 2uHsin<f>--- —  + — -— + — -r^- + — —  (3.11)
d t  dx d y  dz p d x  p dx p dy  p  dz
(Source: Lane, 1998)
0 \ ^ l  +  } ï 2 ï l  +  Y l Ê h  +  } ï 2 ï l - V (  7 2  dh* Vl dhA  y  (  dh' dh3\  1L d t  h-L dxx h2 dx2 h3 âx3 2 \h 2hx d*i h1h2 dx2)  3 \hxh3 dx3 h3ht dxx) \
_  *■__1 dp 1 drxx 1 dxxy 1 drxz
H h1 dx1 hx dxx h2 dx2 h3 dx3 K }
(Source: Robert et al., 2003)
Tableau 3.3- Analogie de l’équation de moment de Delft3D-FLOW et celle de la littérature








En coordonnées curviligne 
dans Delft3D-FLOW
Composantes de vitesse u , v , w VuV2.V3 U, V,ù)
Coordonnées dans l’espace x , y , z X\t x2, x3 Z.n.cr
Coefficient de transformation
>J^rnj>(d + 0de coordonnées cartésiennes en 
curvilignes
— hlt h2, h3
Force de Coriolis 2ufi sin A f
Dérivée partielle par rapport à d 1 d 1 â
x dx h2 dxx
Dérivée partielle par rapport à d 1 d i  â
y dy h2 dx2
Dérivée partielle par rapport à d 1 d 1 d
z dz h3 dx3 d + Çticr
Force de cisaillement dans le dxxz 1 dxxz 1 ÿ  /  Ou-,
plan (x,z) dz h3 d x3 (d  + G 1 V o \ v do)
Force de cisaillement dans le d txx dxxy 1 dTxx 1 dxXy
plan (x,y) dx dy hi dxx h2 dx2
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3.3.3 Équations de transport de substances
Le modèle intègre plusieurs équations de qualité d’eau différentes les unes des autres selon 
l’aspect de qualité en vue (Traceur, MES, oxygène dissout et DBO, température, contamination 
bactérienne, eutrophisation, micropolluants, etc.). L ’équation 3.11 présente l’équation de base de 
transport de solutés intégré dans le modèle Delft3D.
i9(d + Oc 1 (-dlyfG^td + Que] t9 [,/% (d  +  O vch  ti(oc
= -7 ^ 4 =  14 + — — f D-—)v &T)\ JGvv 1f y j j  d + (&cr\ âaJ
- Â a(d + O c + S  (3.13)
Avec Dh et Dy, les coefficients de diffusion turbulente horizontale et verticale (voir section 3.1.2 
pour plus de détails) et Xd, la dégradation de premier ordre. Dans le membre gauche de 
l’équation 3.11, le 1er terme représente le taux de transport de masse par unité de temps, le 2e et 
le 3e représentent l ’advection dans les directions Ç,r] et  a.  Dans le membre droit, le 1er terme et 
le 2e représentent la diffusion dans les directions rj et  a,  le 3e terme représente les processus de 
dégradation de 1er ordre et le 4e les différents sources potentielles de contaminations (S).
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4 Présentation du site d9 étude
La présente étude porte sur le bief de la Rivière Coaticook, en amont de Pexutoire de la station 
municipale d ’épuration des eaux usées (STEP). La rivière prend sa source dans le Norton Pond, 
(Vermont, États-Unis). Elle serpente à travers la ville de Coaticook qui est située à environ 
45 km au sud de Sherbrooke et à 20 km de la frontière américaine, et ensuite dévale le parc de la 
Gorge de Coaticook avant de se jeter dans la rivière Massawippi, et ensuite dans la rivière Saint- 
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B S E Ü K B IÜ 3 Kilomètres Norton Pond
Figure 4.1- Présentation de la rivière Coaticook et du bief étudié
31
Le bief étudié mesure à peu près 800 m de longueur et d ’environ 30 m de largeur. Il s’étend de 
200 m en amont de l’exutoire de la STEP à 600 m en aval de celui-ci. La pente moyenne du lit de 
la rivière dans le bief étudié est de l'ordre de 0.02 m/m. Les rayons de courbure des deux courbes 











Figure 4.2- Bief étudié de la rivière Coaticook (Source: BDTQ, 2003 et Google Earth)
La STEP de la municipalité de Coaticook dessert une population de 7000 personnes et rejette en 
moyenne 6380 m3/jour (soit 0.074 m3/s) d’eaux usées épurées dans la rivière Coaticook. Le 
processus de traitement utilisé est essentiellement biologique, constitué de 4 bassins, dont 3 
premiers bassins aérés et 1 dernier bassin de décantation, à travers lesquels les eaux usées de la 
municipalité sont traitées avant d’être rejetée dans la rivière (voir Figure 4.3). Leur capacité est 
respectivement de 13050, 32600, 48000 et 10200 m3. La capacité totale de la STEP est de
i
103850 m et le temps de rétention de 16 jours. Le seul produit chimique utilisé lors du 
traitement des eaux usées est le sulfate ferrique, comme agent de coagulation.
Les principales activités en amont de la station qui peuvent générer des contaminants ou 
polluants sont constituées d’un hôpital, quelques usines de transformation de bois (meubles et 
armoires) et de vêtements, et la laiterie de Coaticook. La région est réputée pour ses activités 
d’agro-élevage, qui peuvent larguer des produits chimiques provenant de l’épandage, des engrais 
chimiques, des pesticides, des herbicides, des désinfectants, etc. D ’ailleurs, elle fait partie des 
zones prioritaires d ’intervention du phosphore du MDDEFP du Québec. Pour ce qui est des 
quelques usines de transformation de bois (meubles et armoires) et de vêtements, les eaux usées 
qui en proviennent n ’entrent pas directement dans les procédés, elles sont utilisées pour le
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refroidissement des pompes et des équipements, et sont par conséquent peu chargées en 
contaminants. Les principales sources des contaminants visées par cette étude (BPA, 
pharmaceutiques et métaux traces) proviendraient de l’hôpital de Coaticook, des fermes, de la 
laiterie et d’origine domestique.











4® Bassin décantation 
(10200 m3) / *  y/  /
Effluent traité 
Q = 6380 m3/jr
Temps de séjour = 26 jours
Figure 4.3- Schéma du procédé de traitement de la STEP de la municipalité de Coaticook
5 Méthodologie de recherche
Cette partie du mémoire présente les méthodes et moyens utilisés pour collecter sur le site 
d’étude les données requises pour le calage et la validation du modèle hydrodynamique, ainsi 
que les méthodes d’échantillonnage et d ’analyse au laboratoire pour déterminer les 
concentrations in situ des substances visées requises pour la modélisation de la qualité d’eau.
5.1 Collecte de données pour le calage et la validation du modèle 
hydrodynamique
En 2011, pendant les périodes d’été (juillet et août) et d’automne (septembre à novembre) qui 
correspondent aux périodes d ’étiage, 7 sorties de terrain ont été faite afin de collecter les données 
nécessaires pour caler et valider le modèle hydrodynamique Delft3D-FLOW. Il s’agit 
essentiellement de la bathymétrie, les débits, les niveaux d’eau et les données granulométriques 
utilisées pour calculer les paramètres de calage (la rugosité du lit et les coefficients de Manning). 
La méthodologie utilisée pour collecter ces données est décrite dans les sections suivantes. 
Notons que le choix de ces périodes de sorties de terrain a été basé sur la facilité qu’elles offrent 
à marcher dans la rivière suite au débit et au niveau d’eau qui baissent. Toutefois , il est 
important de signaler que les données mesurées in situ étaient assez variées pour assurer la 
fiabilité des résultats de calage et de validation du modèle.
5.1.1 Maillage
Le maillage du domaine a été généré à l’aide d ’un générateur de maillage Delft3D-RGFGRID, 
intégré dans le modèle.
5.1.2 Bathymétrie
La bathymétrie du bief étudié a été reconstituée à partir des points relevés in situ à l’aide d’une 
station totale de type Leica TPS300 et de leur interpolation sur le maillage à l’aide du module 
Delft3D-QUICKIN, intégré dans le modèle. Environ 500 points ont été relevés sur différentes 
sections tout le long du bief en 3 sorties menées en juillet 2011. Notons que certaines zones assez 
profondes du bief (de plus de 2.30 m de profondeur), telles que dans les coudes, ont nécessité 
l’utilisation d’un bateau.
5.1.3 Conditions initiales et frontières
Pour ce qui est des conditions initiales et frontières, sachant que l’aval du bief était situé à 800m 
de l’amont, deux séries de données ont été prise, la première en date du 20 novembre 2011 pour 
caler le modèle et la deuxième, en date du 12 août 2011 pour valider le modèle. Les données 
prises à chaque série étaient constituées par le débit à l’entrée et le niveau d’eau à la sortie du
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bief, la température et le pH de l’eau dans le bief étudié et pour Fefïluent de la STEP. Aussi 
d ’autres conditions hydrodynamiques in situ telles que les vitesses moyennes et hauteurs d’eau 
en différents points du bief ont aussi été mesurées afin d ’être comparés aux résultats de calcul du 
modèle lors du calage et de la validation. Notons que les données mesurées pour la modélisation 
de la qualité de l’eau sont présentées dans la section 5.2.
Calcul du débit
Afin de calculer les débits, la section à l’entrée du bief étudié a été subdivisée en de plus petits 
segments de largeur (lj), ensuite les profondeurs d ’eau (hj) et les vitesses moyennes (v;) en 
chacun des segments ont été mesurées à l’aide d ’un courantomètre de modèle 2100 (Swqffer 
Instruments inc., Seattle, USA) tel que présenté à la Figure 5.1. Aussi, les vitesses moyennes et 
les hauteurs d’eau dans différents points du bief ont été mesurées afin d’être utilisées pour caler 
et valider du modèle.
U t, U L I, L U 1.» I,,
60%  h6 I
r-0.65 •Lit du cours d'eau
Points de mesure de 
vitesses
Figure 5.1- Mesure des vitesses et débits à la section entrée du bief étudié
Le débit total à la section Q est tel que : Q = £qj, (avec q, = hj x lj x Vj)
Q -  Débit total entrant dans la section (m3/s),
q; -  Débit par segment (m3/s),
hj -  Profondeur d ’eau du segment (m),
lj -  Largeur de segment (m) et Vj -  vitesses moyenne à chaque segment (m/s)
5.1.4 Rugosité du lit
Le paramètre de rugosité utilisé lors de cette étude est le coefficient de Manning. Afin de
déterminer le coefficient de Manning à utiliser lors du calage du modèle, les granulométries des
sédiments de la couche de pavage du lit (armored loyer), pour 6 zones (voir Figure 6.3 (a)), ont 
été caractérisées à l’aide de la méthode de comptage décrite par Wolman (1954). Les coefficients 
de Manning, quant à eux, ont été déterminés à partir des paramètres caractéristiques de la 
granulométrie et de la relation de Manning-Strickler (équation 5.1):
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Æn =  - J - *  (5.1)
8.1 J g
Où, ks- la rugosité effective à la paroi (m) et g- l’accélération de la pesanteur (m/s2). Notons que
la végétation sur les berges n’a pas été prise en considération car elle n ’influençait pas beaucoup
l’écoulement.
La rugosité effective à la paroi, ks, a été calculée à l’aide des relations suggérées par Bray (1980) 
pour les lits de graviers (équation 5.2) :
ks = 3.1 d90 (5.2)
5.1.5 Pas de simulation
Le pas de simulation utilisé a été calculé à l’aide de la relation de Courant-Friedrichs-Lewy 
number (CFL), recommandée par le manuel pour utilisateur du modèle Delft3D-FLOW (2011) 
(équation 5.3):
C F L  _  ( 5 3 1
(A:tpAy} (5 ’3)
Avec, A t  — pas de simulation (secondes), g — l ’accélération de la pesanteur, H —la profondeur 
d’eau totale, {Ax,Ay} — la valeur minimale de la taille de maille dans les directions latérales et 
longitudinales, CFL — nombre de Courant (<  10).
5.1.6 Choix et analyse de sensibilité des paramètres de calage
Pour mieux choisir les paramètres utilisés pour caler le modèle, une analyse de sensibilité, après 
laquelle les meilleurs cas ont été retenus pour la validation, a été faite de manière suivante :
1er cas : Choix du meilleur coefficient de Manning
Pour ce faire, 4 cas ont été évalués en variant la valeur du coefficient de Manning et en utilisant 
une valeur de viscosité turbulente ambiante constante :
•  Viscosité turbulente ambiante horizontale : 2 m2/s
• Rugosités essayées :
1. coefficient de Manning = 0.02 (par défaut dans le modèle),
2. coefficient de Manning = 0.03
3. coefficient de Manning = 0.04 (maximum dans le modèle)
4. coefficient de Manning calculé par la relation Manning-Strickler
2e cas : Choix de la meilleure valeur de la viscosité turbulente ambiante horizontale
Pour ce faire, 5 cas ont été évalués en variant la valeur de la viscosité turbulente ambiante et en 
maintenant constant le meilleur coefficient de Manning retenu au 1er cas (précédent) :
•  Rugosité : le meilleure coefficient de Manning retenu au 1er cas (précédent)
• Viscosités turbulentes ambiantes horizontales essayées :
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1 v back =  j m 2/s
2. vfrack =  2 m2/s
3. ^ k = 3 m 2/s
4  v b«ck _  4 m2/s
5 v back= 5 m 2/s
3e cas : Variation du temps
Une analyse de sensibilité du temps de simulation a été réalisée en le variant de 30 min, 1 heure, 
1 h 30 et 2 heures pour voir la durée minimale qu’il faut pour que les résultats de simulation 
soient stables.
5.1.7 Calcul de l’erreur relative moyenne et test de rejet de données 
aberrantes
Rappelons que pour caler et valider le modèle, les vitesses de l’écoulement et les hauteurs d’eau 
ont été mesurés in situ à différents points du tronçon, et ensuite ont été comparés aux résultats du 
modèle afin d’en évaluer la fiabilité. Pour ce faire, les erreurs relatives en chaque point et l’erreur 
relative moyenne ont été calculées à l’aide de l’équation 5.4 :
g  _  100 y 1 l-^ mod Xmes
n I Xmes
(5.4)
Où, Xmod -  valeur résultant de la simulation et Xmes -  valeur mesurée.
Cette équation a été utilisée auparavant par Lacey et Millar (2004) pour valider le modèle 
River2D et par Roshanfekr et al. (2008) et Kashefipour et al. (2012) pour le modèle FASTER. 
Aussi un test de rejet de Bamett et Lewis (1994) recommandé par l’EPA, avec un intervalle de 
confiance a  = 0.05, a été réalisé sur les résultats obtenus afin de déterminer les résultats aberrants 
qui risqueraient de fausser les résultats finaux ainsi que leur interprétation.
5.2 Collecte de données pour caler et valider le modèle de qualité
Afin de collecter les données nécessaires pour la modélisation de la qualité de l’eau avec le 
modèle Delft3D-WAQ, 3 sorties de terrain ont été faites en date de novembre 2011, août et 
octobre 2012. Ces données sont les concentrations des substances à simuler en différents points 
du bief étudié et les paramètres caractéristiques des processus biologiques, physiques et 
chimiques enjeu. Les données se rapportant à la partition ont été calculées à l’aide des processus 
inclus dans le modèle et présentés à la section 3.2.1 de ce document. La méthodologie utilisée 
pour collecter ces données est subdivisée en deux parties essentielles, l’échantillonnage et les 
analyses au laboratoire, qui sont décrites dans les sections qui suivent.
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5.2.1 Échantillonnage
Afin d’analyser les concentrations des éléments étudiés requises pour valider le modèle de 
qualité, des échantillons d’eau et de sédiments ont été pris en différents points du bief étudié de 
la manière décrite dans les sections suivantes.
Assurance Qualité- Contrôle qualité (AQ/ CQ)
Afin de contrôler et de s’assurer de la qualité des résultats, certaines précautions concernant le 
choix du matériel utilisé, les agents de conservation, l’entreposage et la conservation des 
échantillons ont été prises en considération pendant et avant l’échantillonnage. Lors de la prise 
d’échantillons destinés à l’analyse du BPA et des pharmaceutiques, des contenants en verre 
ambré de 1000 ml, lavés trois fois à l’acétone afin d ’enlever toute trace probable de BPA avant 
l’échantillonnage, ont été utilisés (APHA et a l, 1992). Aucun agent de conservation n’a été 
ajouté. Les échantillons étaient conservés au froid dans une glacière le long du trajet puis 
directement extraits au laboratoire avant d ’être conservés dans le réfrigérateur (à une température 
de 4°C) jusqu’au moment de leur analyse. Pour les échantillons destinés à l’analyse des métaux 
traces, des contenants en plastique de 100 ml ont été utilisés et 1 ml d’acide chlorhydrique a été 
ajouté à chaque bouteille comme agent de conservation. Ces échantillons étaient conservés au 
froid dans la glacière le long du trajet puis dans le réfrigérateur (à une température de 4°C) une 
fois arrivé au laboratoire en attendant le moment de leur digestion et de leur analyse (APHA et 
al., 1992). Les méthodes d ’analyse utilisées sont expliquées dans les sections suivantes.
Plan d’échantillonnage
Une dizaine d’échantillons de l’efïluent a été prise directement dans l’exutoire de la STEP avant 
d ’entrer dans la rivière. Aussi, des échantillons de l’affluent ont été pris dans la conduite 
d ’amené de la station (avant de subir un quelconque traitement) et dans les différents bassins 
constituant le système d’épuration de la station. Le bief étudié a été subdivisé en 4 parties dont :
-  une partie, entre 100 et 200 m en amont de l’exutoire, afin de déterminer les 
concentrations en amont de l’efïluent de la station de traitement d’eaux usées,
-  une autre, dans un rayon de 100 m autour de l’exutoire, correspondant à la zone de
mélange de l ’efïluent de la STEP et de l’eau du cours d ’eau,
-  deux autres, l’une entre 200-400 m et l’autre entre 400-600 m en aval de l’exutoire, afin
de déterminer les concentrations après le mélange de l’eau de la STEP et du cours d ’eau.
Les échantillons étaient pris de manière aléatoire dans chacune des parties ci-haut citées afin 
réduire le biais induit par le jugement. À chaque campagne d ’échantillonnage, des blancs de 
terrain étaient préparés afin de vérifier les contaminations probables le long du trajet et lors de la 
conduite de l’échantillonnage. Notons que l’échantillonnage a été réalisé à chaque fois de l’aval 
vers l’amont ou dans le sens du plus dilué vers le plus concentré afin d’éviter de contaminer les
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échantillons soit par remise en suspension de sédiments ou par auto-contamination (voir Figure 
5.2). L’outil d ’échantillonnage utilisé était un godet en téflon.
Str* du coursrit
Figure 5.2- Sens de prise d ’échantillonnage dans un cours d’eau (Source : MDDEFP, 2002) 
5.2.2 Analyse du BPA au laboratoire
Tout matériel utilisé était en verre ou en téflon. Afin d’enlever toute trace probable de BPA, tout 
le matériel était lavé 2 à 3 fois à l’acétone HPLC grade (Fisher Scientific, New Jersey, USA). 
Des blancs de lavage, d’extraction et des blancs d ’analyse étaient préparés à chaque fois, afin de 
retracer toute contamination issue des manipulations. Chaque échantillon était extrait en 
triplicatas, afin de vérifier la réplicabilité et la fiabilité des résultats d’analyse.
Extraction du BPA dans Peau de surface
L’extraction du BPA des échantillons d ’eau de surface a été faite à l’aide de la méthode SPE 
(Solid Phase Extraction) qui consiste à extraire le BPA par adsorption sur une phase solide 
contenue dans des cartouches d’extraction et désorption à l’aide d ‘un solvant organique et d ’un 
collecteur sous vide. Les solvants utilisés lors de l’extraction SPE étaient l’acétonitrile (ACN) de 
type pesticide grade (Fisher Scientific, New Jersey, USA), l’eau de type optima LC/MS (Fisher 
Scientific, New Jersey, USA) et le standard interne BPA-D16 (Cambridge Isotope Laboratories 
inc., USA). Le matériel utilisé est constitué essentiellement de Cartouches d’extraction en téflon 
de 1ml de type Oasis HLB ( Waters, Ireland), de fioles HPLC en PTFE/silicone (Waters, USA) 
pour récupérer le BPA extrait des échantillons et d’un collecteur sous vide (Agilent 
Technologies, USA) pour l’extraction du BPA dans l’eau de surface (voir Figure 5.3).
Les principales étapes de la méthode SPE consistent à conditionner les cartouches, les charger 
des échantillons, les laver et éluer le BPA retenu. Dans ce cas-ci, le conditionnement a été fait 
avec 2ml de solution de 90% ACN - 10% d’eau, suivie de 1ml d ’ACN et 1ml d’eau qui étaient 
passés sur chaque cartouche. Puis, 20 ml d ’échantillon d ’eau de surface étaient passés sur les 
cartouches pour l’extraction sur la phase solide à l’aide du collecteur sous vide sous une pression 
de lOpsi. Ensuite 1ml d’une solution de 30% d ’ACN - 70% d’eau, suivie de 1ml d ’eau a été 
passé sur chaque cartouche, afin d’enlever les impuretés retenues sans toutefois enlever le BPA. 
Après le lavage, le BPA adsorbé sur la cartouche a été élué en faisant passer 2ml de solution de
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90% ACN - 10% d’eau sur chaque cartouche, puis le tout était récupéré dans les fioles HPLC. Et 
ensuite 100 pl de solution dopante constituée par 2 pg de BPA-D16 dissout dans 1ml de 90% 
ACN -10% d’eau a été ajouté à chaque fiole HPLC, avant de les analyser.
Colonnes SPE
* Vannes
m Couvercle du manifold
Manomètre (pour mesurer 
la pression)
Manifold
Figure 5.3- Dispositif utilisé pour l’extraction SPE
Extraction du BPA des sédiments
L’extraction du BPA des sédiments a été faite à l’aide des méthodes Soxhlet et liquide/solide 
suite à la disponibilité du matériel requis par ces méthodes et à la flexibilité des manipulations. 
Notons qu’il est important de calculer la densité sèche des échantillons afin de ramener les 
concentrations en termes de g de BPA/g sec de sédiment. Comparativement à la méthode 
d’extraction liquide/solide où les manipulations peuvent durer 2 heures, la méthode Soxhlet est 
très longue, elle dure 24 heures (Holler et al., 2005; Peng et al. 2006; Grund et al., 2011). Mais 
elle a l’avantage de faire appel à un nombre réduit de manipulations, ce qui diminue les erreurs 
de manipulations et les contaminations qui peuvent en découler. En utilisant ces deux méthodes, 
l’ampleur de cet aspect peut être mise à l’évidence.
Extraction Soxhlet
La méthode d’extraction Soxhlet utilisée a été développée à partir de la méthode 3540C de 
l’EPA et des méthodes trouvées dans la littérature (Holler et al., 2005; Peng et al., 2006 et Grund 
et al., 2011). Les solvants et standards internes utilisés pour l’extraction sont l’acétone de type 
HPLC grade (Fisher Scientific, New Jersey, USA), l’hexane de type OmniSolv (EM Science, 
USA) et le standard BPA-D16 (Cambridge Isotope Laboratories inc., USA). Le matériel utilisé 
était constitué essentiellement de cartouches cellulosiques (30x80 mm, diamètre x longueur, 
Whatman), de fibre de verre, d ’une plaque chauffante (VWR international, West Chester, PA, 
USA), d’un évaporateur rotatif (BÜCHI, Laboratoriums-technik AC, Switzerland), de fioles en 
HPLC en PTFE/silicone ( Waters, USA). Le montage Soxhlet utilisé est présenté à la Figure 5.4.
40
Les principales étapes de l’extraction Soxhlet consistent à mettre dans chaque ballon 200 ml de 
solution acétone/hexane (v/v) et 20 grammes de chaque échantillon de sédiment dans les 
cartouches cellulosiques, puis d’ajouter des fibres de verre dans chaque cartouche afin d’éviter 
les éclaboussures, ensuite d ’allumer la plaque chauffante et de laisser extraire pendant 24 heures 
à raison de 6 cycles à l’heure. Après, récupérer et vaporiser les solutions à l’aide de l’évaporateur 
rotatif, éluer les concentras de BPA des ballons avec 2ml de solution de 90% ACN - 10% eau, 
les récupérer dans les fioles HPLC et doper chacun d ’eux avec 100 pl de solution dopante 
constituée par 2pg de BPA-D16 dissout dans 1ml de 90% ACN - 10% eau, avant de les analyser.
Figure 5.4- Dispositif utilisé pour l’extraction Soxhlet
Avec, 1: Agitateur magnétique, 2: Ballon en verre pour extraction, 3: Piste de distillation, 4: 
Cartouche cellulosique, 5: Solide/sédiments à extraire, 6 & 7: Entrée et sortie du syphon, 8: 
Accessoire-adaptateur (facultatif), 9: Condensateur, 10: Entrée d’eau pour le refroidissement du 
système, 11: Sortie d ’eau pour le refroidissement du système.
Extraction liquide/solide
La méthode d’extraction liquide/solide utilisée a été développée sur la base des études de Pastor 
et al. (1997) et Peng et al. (2006). Les solvants, produits et standards internes utilisés sont le 
dichlorométhane (DCM) de type AnalR (BDH inc., Toronto, Canada), le sulfate de sodium 
anhydre Na2SC>4 (Fisher Scientific, New Jersey, USA), l’acétonitrile (ACN) de type pesticide 
grade (.Fisher Scientific, New Jersey, USA), l’eau de type optima LC/MS (Fisher Scientific, New 
Jersey, USA) et le standard BPA-D16 (Cambridge Isotope Laboratories inc., USA). Le matériel 
utilisé était constitué essentiellement de tubes à centrifuger en téflon, d’une centrifugeuse, d ’un 
agitateur électrique, d’erlenmeyer, d’entonnoir en verre, de papier filtre en fibre de verre (934- 
AH, Whatman) et de fioles HPLC en verre. Les principales étapes de l’extraction liquide/solide 
consistaient à mettre 20 g d’échantillons de sédiments dans chaque tube à centrifuger, d ’y ajouter 
12ml de DCM, d’agiter le tout pendant 15 minutes à l’aide de l’agitateur électromécanique puis 
de centrifuger pendant 5 min à 3000 tours par minute. Ensuite de filtrer la phase organique sur
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papier filtre et sulfate de sodium anhydre pour absorber l’eau et filtrer les impuretés et de répéter 
la procédure une deuxième fois. Après, d’évaporer le filtrat à l’évaporateur rotatif, d ’éluer le 
concentrât de BPA à l’aide de la solution de 90% ACN - 10 % eau et le récupérer dans les fioles 
HPLC. Et enfin, doper chaque fiole avec 100 pl de solution dopante constituée par 2 pg de BPA- 
D16 dissout dans 1 ml de 90% ACN - 10% eau, avant l’analyse.
Analyse du BPA
Après extraction, les concentrations de BPA dans les différents échantillons extraits étaient 
analysés à l’aide d ’un UPLC/MS-MS, soit un Ultra Performance Liquid Chromatography 
(UPLC) de type Acquity couplé à un spectromètre de masse en tandem (MS-MS) de type Xevo 
TQ (Waters limitée, Mississauga, Canada) (Voir Figure 5.5). Pour la chromatographie liquide, 
deux phases mobiles ont été utilisées : les phases mobiles A et B. La phase A est constituée d’eau 
de type optima LC/MS (Fisher Scientific, New Jersey, USA) et de 0,01% NH4OH (Sigma- 
Aldrich), et la phase mobile B est constituée d’acétonitrile de type pesticide grade (Fisher 
Scientific, New Jersey, USA). La colonne chromatographique utilisée est de type Acquity UPLC 
BEH Shield RP18 et de dimensions 1.7pm ; 2.1 mm * 50 mm. Tandis que pour la spectrométrie 
de masse tandem, l’ionisation est faite par électro-nébulisation négative (electrospray, ESI-), la 
détection d’ions est faite en mode MRM (Multiple Reaction Monitoring) et le temps d’analyse est 
de 10 min. Les paramètres d ’analyses utilisés à l’UPLC/MS-MS sont présentés au Tableau 5.1.
Tableau 5.1- Les paramètres d’analyse utilisés pour quantifier le BPA




Energie de collision 
(Volt)
Temps de rétention 
(S)
BPA 227.13 >212.12 35 18 0.02
BPA-D16 241.26 >223.35 35 19 0.02
Figure 5.5- Équipement d’analyse UPLC/MS-MS
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5.2.3 Analyse des molécules pharmaceutiques au laboratoire
Notons que l’extraction des molécules pharmaceutiques s’est limitée au niveau des échantillons 
d’eau de surface et d’eaux usées.
Extraction des molécules pharmaceutiques
L’extraction des molécules pharmaceutiques d’intérêt a été réalisée à l’aide d’une méthode 
d’extraction liquide-liquide, développée par un étudiant, Haroune Lounès, du laboratoire de 
chimie de l’environnement de la faculté des sciences de l’UdeS dans le cadre de sa première 
phase de doctorat (sessions d ’automne 2012 et d’hiver 2013). Dans le cadre du programme 
d’AQ/CQ, tout le matériel utilisé a été lavé à l’acétone, au méthanol et à l’eau distillée afin 
d’enlever toute trace existante des molécules d ’intérêt. Des blancs de lavage, d’extraction et des 
blancs d’analyse étaient préparés à chaque fois, afin de retracer toute contamination issue des 
manipulations. Chaque échantillon était extrait en triplicatas, afin de vérifier la réplicabilité et la 
fiabilité des résultats d ’analyse.
Les solvants, produits et standards internes utilisés sont l’acide chlorhydrique, HC1, 1N ( VWR 
international, West Chester, PA, USA), l’acétate d’éthyle de type pesticide grade (Fisher 
Scientific, New Jersey, USA), le méthanol (Me OH) de type pesticide grade (Fisher Scientific, 
New Jersey, USA) et les cristaux de chlorure de sodium, NaCl (VWR international, West 
Chester, PA, USA). Le matériel utilisé était constitué essentiellement d’ampoules à décanter, 
d’un pH-mètre, d’un évaporateur rotatif, d ’un agitateur électromécanique, d’un nettoyeur à 
ultrason et de fioles HPLC en verre. Les principales étapes d’extraction consistaient tout d ’abord 
à ajuster le pH des échantillons à 2 à l’aide du HC1-1N. Puis de mettre 200ml d’échantillon dans 
l’ampoule à décanter, d’y ajouter à peu près 10 gr de sel inorganique NaCl pour saturer de la 
phase solide et 50 ml d’acétate d ’éthyle et d ’agiter jusqu’à ce qu’il y ait séparation de phase. 
Ensuite de récupérer la phase organique dans un ballon jauge et répéter la procédure une seconde 
fois. Et ensuite, d ’évaporer la phase organique à l’évaporateur rotatif, d’y ajouter 2ml de solution 
éluante constituée d’eau distillée et de Me OH (v/v), d ’agiter le tout à l’agitateur 
électromécanique puis passer au bain ultrason pendant environ 5min et répéter l’agitation et le 
bain ultrason une seconde fois. Après, de filtrer la solution éluée et la récupérer dans les fioles 
HPLC pour les analyses.
Analyse des pharmaceutiques
Les concentrations des molécules pharmaceutiques d ’intérêt ont été analysées à l’aide d ’un 
UPLC-MS/MS (voir Figure 5.5). Pour la chromatographie liquide, deux phases mobiles ont été 
utilisées : les phases mobiles A et B. La phase A était constituée d’eau de type optima LC/MS et 
de 0,02% d’acide formique et la phase mobile B était constituée de 0,02% d ’acide formique et de 
méthanol-acétonitrile de type LC/MS grade (72-25, v/v). La colonne chromatographique utilisée 
est de type Acquity UPLC HSS-T3 BEH  (Waters Corporation, Milford, MA) et de dimensions
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100 mm x 2.1 mm, 1.8 [im. Tandis que pour la spectrométrie de masse tandem, l’ionisation a été 
faite par électro-nébulisation positive {electrospray, ESI+), la détection d ’ions en mode MRM 
(Multiple Reaction Monitoring) et le temps d’analyse par molécule de 12 min. Les paramètres 
d’analyses utilisés à l’UPLC/MS-MS sont présentés au Tableau 5.2.
Tableau 5.2- Les paramètres d’analyse utilisés pour quantifier les molécules pharmaceutiques
Molécules
Pharmaceutiques
















Acétaminophène 151.9 > 109.93 25 20
151.9 > 
92.74 25 15
Caféine 194.98 >137.98 35 25
194.98 > 
109.95 35 20
Ibuprofène 207.1 >161.1 15 10
207.1 > 
119.03 15 20
Naproxène 231.1 >185.1 20 45
231.1 > 
115 20 10









Kétoprofene 255.1 > 105 25 ■ 25 255.1 >177.1 25 2 0
Ifosfamide 260.9 > 91.88 30 25
260.9 > 
153.85 30 2 0
Cyclophosphamide 260.9 > 139.85 35 20
260.9 > 
105.92 35 2 0
Aténolol 267.2 > 145 30 25 267.30 > 190.50 30 2 0
Diazépam 285 > 257.6 40 30 285.20 > 257.60 40 2 0
Trimétroprime 291.2 >230.2 40 25
291.2 > 
261.1 40 25
Ciprofloxacine 260.9 > 139.85 15 30
332.2 >
314.2 15 25
Indométacine 358.2 > 139 25 45 358.2 >174.2 25 2 0
Fénofibrate 361.2 > 233.1 30 15
361.2 > 
273.1 30 15
Ofloxacine 362.2 >318.3 35 25
362.2 >
261.2 35 2 0
Bézafibrate 362.2 > 138.9 25 25
362.2 >
316.2 25 15
Iopromide 791.55 > 572.68 35 30
791.55 > 
558.64 35 2 0
Diclofénac 294.50 > 178.00 20 30
294.50 >
250.50 2 0 10
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5.2.4 Analyse des métaux traces au laboratoire
Les concentrations des métaux traces ont été analysées dans les échantillons prélevés de l’eau de 
surface et des sédiments du lit. Le matériel utilisé pour réaliser les différentes manipulations tel 
que les pipettes, fioles, ballon jaugé, tare, etc., était en plastique ou en téflon. Chaque bouteille à 
digestion et matériel utilisé était lavé trois fois à l’aide d ’une solution de 10% d’acide nitrique 
(BDH Aristar Plus, Toronto, Canada) dans de l’eau déionisée, avant la digestion. Des blancs de 
rinçage et d’équipement ont été préparés pour s’assurer de la décontamination des équipements et 
de vérifier s’il y a une éventuelle contamination des échantillons lors des manipulations au 
laboratoire. Chaque échantillon était extrait trois fois de la même façon, pour s’assurer de la 
réplicabilité de la méthode et la fiabilité des résultats (Environnement Canada, 2002). Avant leur 
analyse, les échantillons étaient digérés pour réduire les interférences que peut causer la matière 
organique et pour transformer les métaux associés en une forme (libre habituellement) qui peut 
être facilement analysée. La méthode de digestion utilisée par le digesteur utilisé est la 3015X de 
l’EPA : elle consiste à chauffer l’échantillon pendant 10 minutes sous une pression de 160 psi 
dans un premier temps, puis à 170 psi pendant 10 minutes. Pour les échantillons de sédiment, le 
degré d’humidité a été calculé afin de déterminer la quantité de masse sèche exacte par 
échantillon qui a été mise dans les bouteilles pour la digestion.
Digestion des métaux traces de l’eau de surface
Avant la digestion, 10 ml d’échantillons d’eau déionisée et 5 ml de HNO3 (BDH Aristar Plus, 
Toronto, Canada) étaient pipetés et ajoutés à une bouteille à digestion. Ensuite les bouteilles à 
digestion étaient placées dans leur support, puis mises au micro-onde pour digérer les 
échantillons. Après digestion, les échantillons étaient récupérés dans des fioles jaugées de 100 ml 
qui à leur tour, étaient remplies jusqu’au trait de jauge avec de l’acide nitrique dilué à 1 0 % dans 
de l’eau déionisée.
Digestion des métaux traces des sédiments
Avant la digestion, 10 g d’échantillon de sédiment humide et 5 ml de HNO3 (BDH Aristar Plus, 
Toronto, Canada) étaient ajoutés à une bouteille à digestion. Ensuite les bouteilles à digestion 
étaient placées dans leur support, puis mises au micro-onde pour être digérées. Après digestion, 
les échantillons étaient filtrés sous vide et les filtrats étaient récupérés dans des fioles jaugées de 
100 mL qui étaient ensuite remplies jusqu’au trait de jauge avec de l’acide nitrique 10%. A 
chaque digestion, un blanc de digestion constitué par 10 ml d ’eau déionisée et 5 ml de HNO3 
(BDH Aristar Plus, Toronto, Canada) était également préparé.
Analyse des métaux traces
En vue d ’atteindre les objectifs de qualité de données et de qualité de mesure, les échantillons ont 
été analysés par un ICP-MS (lnduced coupledplasma-Mass Spectrometry) de type ELAN DRC II 
(Perkin Elmer SCIEX, USA). Il a l’avantage d ’être rapide pour les analyses des métaux, de
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pouvoir analyser plusieurs métaux en même temps, et possède une limite de détection qui s’étend 
de ppm jusqu’aux ppt, ce qui répond aux objectifs de qualité de données et de qualité de mesure 
surtout que le site d’étude est un milieu dilué. Dans le cadre de cette étude, le mode de détection 
utilisé est le mode Dual afin de pouvoir analyser des concentrations intermédiaires (ppb).
46
6 Résultats et discussion
6.1 Résultats d’analyse au laboratoire et interprétation
Cette section présente et interprète les résultats d ’analyse du BPA, des molécules 
pharmaceutiques et des métaux traces dans les échantillons de l’eau de surface et de sédiments 
prélevés dans le bief étudié de la rivière. Aussi les échantillons de l’affluent et de l’effluent, ainsi 
que ceux pris dans les différents bassins de la STEP de la ville de Coaticook, ont été analysés.
6.1.1 BPA
Les résultats d’analyse de BPA pour les échantillons d’eau de surface et de sédiments sont 
présentés au Tableau 6.1. Les limites de détection (LDD) et de quantification (LDQ) de la 
méthode d’analyse sont respectivement 2.2 ppb et 3.5 ppb. Les concentrations de BPA dans les 
échantillons analysés n ’ont pas pu être définies car elles étaient inférieures à la LDQ.
Même si les résultats obtenus sont inférieurs à la LDQ, on ne peut pas conclure en disant qu’il 
n ’y a pas de BPA sur le site d’étude surtout que la LDQ est parfois supérieure aux concentrations 
dans les eaux de surface, les sédiments et les STEP retrouvées dans la littérature. Ces 
concentrations varient de 0.1 ppb à 5.62 ppb dans les eaux usées municipales (Kolpin et al., 
2000 ; Tsai et al. 2006 ), < 1 ppb pour la plupart des eaux de surface (Kolpin et al., 2000 ; Tsai et 
al. 2006 ; Shala et al., 2010) et de 9.5 ng/g à 10500 ng/g dans les sédiments (Tsai et al. 2006 ; 
Robinson et al., 2009). Aussi pour la plupart des échantillons analysés, on détectait de petits pics 
un peu plus élevés que les blancs d’analyses, pouvant ainsi indiquer la présence de BPA mais 
sans pour autant le quantifier. C ’est le cas du pic de l’échantillon (sedim 2-3-1), indiqué à la 
Figure 6.1. Ainsi, il serait plutôt important de penser à raffiner la méthode d’analyse soit en 
prétraitant les échantillons par lyophilisation ou par dérivatisation, ou soit en essayant de baisser 
la LDQ de la méthode d’analyse qui est assez élevée comparativement aux concentrations 
trouvées dans la littérature.
Tableau 6.1- Résultats préliminaires d ’analyse du BPA dans l’eau de surface et les sédiments
Date
d’échantillonnage ID échantillons Points d’échantillonnage
Concentration 
de BPA (ppb)
15 août 2012 Efif-wwtp Effluent de la STEP < LDQ
09 octobre 2012 Sedim-1 Sédiments au droit de l’exutoire < LDQ
09 octobre 2012 Sedim-2 Sédiments en amont de l’exutoire < LDQ





Échantillon (sedim 2-3-1 )
Figure 6.1- Illustration des pics des signaux de BPA obtenus lors des analyses
6.1.2 Molécules pharmaceutiques
Afin de faire une première reconnaissance du site, une analyse préliminaire des échantillons 
d’eau de la STEP de Coaticook et de l’exutoire ont été prélevés en août 2012. Parmi tous les 
éléments analysés, seul l’ibuprofène a été trouvé avec une concentration de l’ordre 10  ng/1 dans 
l’efïluent. Les concentrations des autres éléments analysés étaient inférieures à la LDQ, qui était 
de 10 ng/1 (voir Tableau 6.2). Les concentrations d’ibuprofène ainsi que la plupart des molécules 
analysées sont dans le même ordre de grandeur que celles obtenues par Gross et al. (2004) dans 
les effluents des STEP déversant dans Santa Ana River. Dans l’étude de Gross et al. (2004), la 
dégradation partielle de l’ibuprofene était attribuée au temps de séjour dans la station qui était de 
2 à 4 jours ce qui est 10 fois moins que le temps de séjour de la STEP de la ville de Coaticook.
Même si les résultats d ’analyses des pharmaceutiques d’intérêt obtenus sont pour la plupart 
inférieurs à la LDQ, ils ne permettent pas de se prononcer sur l’absence de ces molécules sur le 
site d’étude. Les études de Vieno et al. (2005) et Daneshvar et al. (2010) ont fait remarquer que 
les concentrations des pharmaceutiques dans les effluents des STEP et des eaux réceptrices de ces 
effluents pouvaient diminuer de 3 à 5 fois pendant la saison d ’été comparativement à la saison 
d’hivers et lors de la fonte des neiges. D ’où la période d ’échantillonnage pourrait être l’une des 
raisons pour lesquelles nous avons obtenus de faibles concentrations. Suite aux résultats de 
l’analyse préliminaire, la présente piste a été abandonnée dans le cadre de cette étude car il s’est 
avéré peu pertinent de faire une analyse exhaustive des composés pharmaceutiques et une 
modélisation de leur transport in situ.
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Tableau 6.2- Résultats préliminaires d ’analyse des pharmaceutiques
Eléments analysés Concentrations (ppt) LDQ (10 ppt)
Blancs <LDQ 1 0  ppt
Acétaminophène <LDQ 1 0  ppt
Caféine <LDQ 1 0  ppt
Ibuprofene. 10  ppt 1 0  ppt
Naproxène <LDQ 1 0  ppt
Carbamazépine <LDQ 10  ppt
Acide menfénamique <LDQ 1 0  ppt
Kétoprofène <LDQ 1 0  ppt
Ifosfamide <LDQ 1 0  ppt
Cyclophosphamide <LDQ 1 0  ppt
Aténolol <LDQ 1 0  ppt
Diazépam <LDQ 1 0  ppt
Triméthroprime <LDQ 1 0  ppt
Cyprofloxacine <LDQ 10  ppt
Indométacine <LDQ 10  ppt
Fénofibrate <LDQ 10  ppt
Bézafibrate <LDQ 10  ppt
Ofloxacine <LDQ 10  ppt
Iopromide <LDQ 10  ppt
Diclofénac <LDQ 10  ppt
6.1.3 Métaux traces
Une analyse exhaustive des métaux traces cuivre (Cu), plomb (Pb), manganèse (Mn), molybdène 
(Mo), vanadium (V) et fer (Fe), choisis à partir d ’une analyse préliminaire, a été réalisée afin de 
déterminer leurs concentrations dans les échantillons d’eau et de sédiments prélevés in situ. Les 
points d’échantillonnage, leurs coordonnées géographiques ainsi que les concentrations de 
métaux traces analysés en chacun de ces points sont présentés aux annexes E et F. Les limites de 
quantification (LDQ), les moyennes et écart-types des résultats d’analyse ainsi que les critères de 
qualité de l’eau de surface du MDDEFP du Québec et les concentrations pré-industrielles des 
sédiments établis par Environnement Canada et MDDEFP (2007) sont récapitulés dans les 
Tableau 6.3 et Tableau 6.4.
Dans l’eau de surface, les concentrations du Pb et du Mo se sont avérés inférieures à leurs LDQ 
(LDQ du Pb = 2.01 et LDQ du Mo = 3.02). Pour ce qui est des concentrations de Cu dans l’eau 
de surface, il a été observé beaucoup de contamination dans les blancs de terrain et de digestion 
(de l’ordre de 12.6 ppb), ce qui rend ces résultats non fiables (voir annexe E). Dans les sédiments, 
seules les concentrations du Fe et du Mn ont pu être déterminées, les concentrations des autres 
métaux d’intérêt étaient inférieures à la LDQ. Les concentrations de Mn, Fe et V obtenues dans 
l’efïluent de la STEP, dans l’eau de surface du bief étudié et dans les sédiments concordent bien 
avec celles trouvées par d ’autres études (Shiller et al., 1987; Cossa et al., 1990; Cossa et al.,
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1998; Gobeil et a i, 2005). Pour le cas du Pb et du Mo, les résultats obtenus peuvent être dus au 
fait que la LDQ est parfois supérieure aux concentrations trouvées dans d’autres études. Dans 
l’étude de Gobeil et al. (2005), portant sur la contribution des effluents municipaux au flux de 
métaux dans la Rivière Saint Laurent, l’ordre de grandeur des concentrations de Pb (64.4±28.8 
ppt) et de Mo (842+441 ppt) est inférieur à leur LDQ dans l’étude actuelle. Comparativement 
aux critères de qualité établis par Environnement Canada et le MDDEFP du Québec, les 
concentrations dans l’eau de surface ne seraient pas problématiques mais que celles du Mn dans 
les sédiments sont à peu près deux fois plus élevées que les concentrations pré-industrielles des 
sédiments, ce qui nécessiterait un suivi (voir Tableau 6.3 et Tableau 6.4). Notons aussi que les 
ambiguïtés et les limitations qui réside dans les techniques utilisées pour déterminer les critères 
de qualité de l’eau de surface et des sédiments pour la prévention des risques des organismes 
vivants n’épargne pas les concentrations qui paraissent sécuritaires (Janssen et al., 2003). Les 
concentrations dans l’effluent de la STEP et dans les sédiments proche de l’exutoire pourraient 
constituer l’une des sources potentielles de contamination vus qu’ils sont supérieures à ceux du 
bief et que les concentrations en amont sont légèrement plus grandes que celles en aval (voir 
aussi graphiques aux annexes E et F).
Tableau 6.3- Concentrations de métaux traces analysés dans l’eau de surface







dans l’eau de 
surface
Critères de qualité 
de l’eau de surface 
(MMDEFP)
Cu 0.84 ppb 0.9995 2 1 .1  ppb 10.5+7.8 ppb 1 0 0 0  ppb
Mn 2.71 ppb 0.999 12.9 ppb 3.3±0.6 ppb 50 ppb
Pb 2 .0 1  ppb 0.999 <LDQ <LDQ 1 0  ppb
Mo 3.02 ppb 1 <LDQ <LDQ 40 ppb
V 0.06 ppb 0.999 0.15 ppb 0.06±0.04 ppb 2 2 0  ppb
Fe 0.81 ppb 0.9876 1303 ppb 381 ±65 ppb 300 ppb
Tableau 6.4- Concentrations de métaux traces analysés dans les sédiments
Concentration dans les 
sédiments à la sortie de 
l’exutoire de la STEP
Concentration 
dans les sédiments
Critère de qualité des 
sédiments (Environnement 
Canada et MDDEFP, 2007)
Mn 7667.4 mg/kg 2261± 967 mg/kg 550 mg/kg
Fe 23441.6 mg/kg 15664+ 6040 mg/kg 30000 mg/kg
6.1.4 Contaminant simulé
Parmi les différents contaminants visés par l’étude présente, les résultats d’analyse du BPA et des 
pharmaceutiques se sont avérés peu concluants et par conséquent moins pertinents pour procéder 
à la modélisation de leur transport. Par contre, certains métaux traces ont pu être retenus pour une 
éventuelle modélisation de qualité, à savoir le Mn, V et Fe dans l’eau de surface, ainsi que le Fe
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et Mn dans les sédiments. Seules les concentrations du Fer et du Mn ont été respectivement 
supérieures aux critères de qualité de l’eau de surface et des sédiments établis par Environnement 
Canada et du MDDEFP (2007). Le Mn étaient à peu près deux fois plus élevées que les 
concentrations retrouvées naturellement dans les sédiments. Les autres métaux traces visés 
étaient en dessous des critères de qualité. Même si le Fe était plus élevé que les critères de qualité 
du MDDEFP pour de surface, il a été préféré de simuler la même substance dans l’eau de surface 
et dans les sédiments afin d’étudier son transport dans les deux phases. C’est ainsi qu’il a été 
choisi de simuler le transport du Mn dans l’eau de surface et dans les sédiments.
Le Mn fait partie des métaux essentiels à l’organisme mais une fois en grande quantité, il devient 
problématique (Luoma et a i, 2008; Boyes, 2010). Certaines études ont montré qu’une exposition 
au Mn ou son ingestion excessive peut engendrer des douleurs chroniques dans le bas du dos et 
des maladies neurodégénératives. (Park et al., 2005; Vuuren et ai, 2007). D ’autres ont montré 
qu’il existe encore des incertitudes au niveau des risques d’exposition et des doses minimales à 
risque du Mn (Boyes, 2010).
6.2 Données mesurées in situ pour la modélisation hydrodynamique
Ces données sont constituées essentiellement par la bathymétrie, la granulométrie et le calcul du 
coefficient de rugosité (coefficient de Manning) et des mesures de débit, vitesses et hauteurs 
d’eau pris in situ dans le bief étudié de la rivière Coaticook, afin de caler et valider le modèle 
hydrodynamique Delft3D-FLOW.
6.2.1 Bathymétrie ou topographie du bief
La bathymétrie du bief étudié a été reconstituée à partir d ’environ 500 points topographiques qui 
ont été relevés in situ dans le bief étudié de la rivière Coaticook puis interpolés par triangulation à 
l’aide de l’outil d’interpolation Delft3D-QUICKIN du modèle (voir Figure 6.2). Sur la Figure (a), 
la légende représente les dénivelées (en m) par rapport aux points culminants du bief. Tandis que 
la Figure (b), représente la bathymétrie en 3D. Sur ces deux figures, l’on peut voir les zones 
creuses de la bathymétrie, au niveau des coudes. Elles correspondent aux zones profondes (de 






x coordinate (m) ->
Figure 6.2- (a) Bathymétrie du bief après interpolation par Delft3D-QUICKIN et (b) Vue en 3D 
du lit après interpolation
6.2.2 Granulométrie
Les données granulométriques du bief étudié ont été principalement utilisées pour calculer les 
coefficients de Manning qui ont servi lors de la modélisation. Pour ce faire, six zones d’études, 
présentées à la Figure 6.3 (a), ont fait l’objet d’une étude granulométrique afin de calculer la 
rugosité effective à la paroi (ks) à l’aide de la relation suggérée par Bray (1980) pour les lits de 
graviers. Par la suite, les coefficients de Manning ont été calculés à l’aide de la relation 
Manning- Strickler. Aussi une classification des sédiments et leur écart-type sont présentés afin 
d’avoir un aperçu sur la distribution des sédiments du lit de la rivière dans le b ief étudié. Les 
différentes classes de sédiments, leur répartition dans chacune des classes et les courbes PDF sont 
présentées aux annexes B et C. Les courbes PDF, montrent que les sédiments des zones 1, 2 ont 
des distributions bimodales tandis que ceux des zones 3, 4, 5 et 6  ont des distributions 
unimodales.
Le Tableau 6.5 présente les paramètres caractéristiques de la taille des sédiments (dx) et leur 
appellation selon la classification de Wentworth des différentes zones présentées à la Figure 6.3
(a) et dont les photos sont présentées à l’annexe B. Ici, dx correspond à la taille de maille du 
tamis permettant le passage de x  % de sédiments. Notons que la classification a été faite à partir 
du diamètre dso qui est une caractéristique importante de la taille moyenne des sédiments : il 
représente la taille des mailles du tamis permettant le passage de 50 % de sédiments. Les écart- 
types, renseignant sur la distribution spatiale des sédiments sur le lit, montrent que les sédiments
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de chacune des zones étudiées sont distribués de manière non-homogène. Les dso, montrent que 
les sédiments sont distribués de manière non uniforme tout le long du bief étudié (voir Tableau 
6.5). Les valeurs faibles obtenues dans la zone 4 peuvent s’expliquées par la présence d ’un banc 
où étaient déposés des sédiments granulaires (voir photo (d) à l’annexe B).
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Figure 6.3- (a) Zones d ’étude granulométrique sur le bief étudié et (b) coefficients de Manning
utilisés lors de la modélisation
Tableau 6.5 - Paramètres caractéristiques des sédiments et classification
Zones étudiées (Figure 6.3 (a)) Zone 1 Zone 2 Zone 3 Zone 4 Zone 5 Zone 6
D50 (mm) 117.94 48.84 63.14 3.665 60.8 76.7
D84 (mm) 242.63 192.11 140 21.13 1 1 2 .8 140.3
D9o(mm) 348.8 226.5 185 32.09 1 2 2 .6 185.2
Écart-type 2.54 4.38 2 .1 1 4.84 1 .8 8 1.765








L’écart-type géométrique est donné par l’équation : a
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6.2.3 Coefficients de Manning (rugosité)
Le Tableau 6 . 6  présente les coefficients de Manning pour les différentes zones étudiées et 
présentées ci-haut (voir Figure 6.3 et Tableau 6.5).
Tableau 6 .6 - Coefficients de Manning des différentes zones d’études granulométriques
Zone D90 (m) a ks (Bray, 1980) Coefficients de Manning
1 0.35 3.1 1.085 0.0397
2 0.23 3.1 0.713 0.0370
3 0.19 3.1 0.589 0.0357
4 0.03 3.1 0.093 0.0267
5 0 .1 2 3.1 0.372 0.0334
6 0.19 3.1 0.589 0.0357
6.2.4 Conditions frontières et paramètres de calage pour la modélisation 
hydrodynamique
Afin de caler et valider le modèle hydrodynamique, deux séries de données ont été prises à deux 
périodes différentes, l’une pour le calage a été prise le 2 0 / 1 1 /2 0 1 1  et l’autre pour la validation du 
modèle, prise le 12/08/2011. Chaque série de données est constituée par le débit à l’entrée du bief 
étudié, les vitesses moyennes et hauteurs d’eau en différents points du bief (choisi aléatoirement) 
et la hauteur d ’eau à la sortie du bief. Les vitesses de l’écoulement et les hauteurs d’eau ont été 
mesurées in situ à différents points du tronçon ont été comparés aux résultats du modèle afin d ’en 
évaluer la fiabilité, tandis que les débits à l’entrée et hauteurs d ’eau à la sortie du bief étudié, ont 
été utilisé comme conditions frontières dans le modèle (voir Tableau 6.7).
Tableau 6.7- Données mesurées in situ pour les conditions frontières
Utilisé pour Calage Validation
Débit à l’entrée du bief 5.67 m'Vs 3.77 mJ/s
Hauteur d’eau à la sortie du bief 0.85 m 0.65 m
Débit de l’exutoire de la STEP 0.074 mVs 0.074 nfVs
6.2.5 Paramètres de calage retenus après l’analyse de sensibilité
Pour mieux choisir les paramètres utilisés pour caler le modèle, une analyse de sensibilité a été 
faite telles que présentée dans la méthodologie de recherche. Après l’analyse de sensibilité, les 
conditions frontières et paramètres physiques qui ont été retenus afin de servir lors du calage et 
de la validation du modèle hydrodynamique sont tels que:
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Tableau 6 .8 - Paramètres de calage retenus après l’analyse de sensibilité
Paramètres de calage retenus
Temps de simulation minimum requis lh  30
Pas de simulation maximum 0 .0 0 1  min
Viscosité turbulente latérale ambiante 5 m/s2
Coefficient de Manning 
(calculé à partir de la rugosité)
0.0376-0.025
(Voir Figure 6.3 (b) Tableau 6 .6 )
6.3 Résultats de la modélisation hydrodynamique
6.3.1 Maillage
Le maillage utilisé pour les simulations a été généré à l’aide du générateur de maillage 
RGFGRID intégré dans la suite Delft3D (voir Figure 6.4). Il s’agit de mailles de formes 
rectangulaires, dont les dimensions varient entre 0.23-2.7 m dans la direction transversale, tandis 
que dans la direction longitudinale (de l’écoulement), elles varient entre 0.14-5.34 m. Notons que 
la taille des mailles utilisée répond aux critères suggérés par le manuel du modèle pour la 
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Figure 6.4- Maillage utilisé pour la modélisation
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6.3.2 Résultats du calage et de la validation du modèle hydrodynamique
Deux séries de mesures de vitesses et hauteurs d ’eau ont été prises de manière aléatoire dans 
différents points du bief étudié, afin d ’être comparées aux résultats du modèle Delft3D-FLOW 
lors de son calage et de sa validation et d ’en évaluer la fiabilité. Les points de mesure, 
correspondant aux points en jaune (identifiés à l’aide de chiffre) sur les Figures 6.5 (a) et (b), ont 
été respectivement pris le 2 0 / 1 1 /2 0 1 1  pour le calage et le 12/08/2011 pour la validation du 
modèle. Sur ces figures, les points bleus correspondent aux points où les mesures topographiques 
ont été prises. Les coordonnées cartésiennes de ces points de mesures ainsi que les valeurs des 
vitesses et des hauteurs d’eau mesurés en chacun d ’eux sont présentés aux annexes G et H. Les 
vitesses moyennes varient entre 0.01 et 1.47 m/s tandis que les hauteurs d ’eau se trouvent entre 
0.2 et 0.71 m.
WmBr -y  Sens de t'écoulemenl 
* Points de prise de mesure
■  Points de mesure de topola STEP
Exutoire de 
la STEP
Figure 6.5- Points de mesures de vitesses et de hauteur d’eau sur le bief étudié pour (a) caler le 
modèle hydrodynamique pris le 2 0 / 11 /2 0 1 1 , (b) valider le modèle hydrodynamique pris le 
12/08/2011.
Pour caler le modèle hydrodynamique, des mesures de débit de l’écoulement de 5.67 m3/s à 
l’entrée du bief et de 0.85 m de hauteur d’eau à la sortie du bief ont été prises en date du 
20/11/2011. Les autres paramètres utilisés lors du calage sont présentés à la section 6.2.5. Pour 
valider le modèle, les mesures de débit de l’écoulement de 3.77 m3/s à l’entrée du bief et de 0.65 
m de hauteur d’eau à la sortie du bief ont été prises en date du 12/08/2011. Pour ce qui est du 
débit de l’émissaire de la STEP, la moyenne annuelle de 0.074 m3/s a été maintenue comme 
valeur du débit entrant dans le bief au niveau de l’exutoire car cette valeur ne fluctue pas 
beaucoup. Les résultats de calage et de validation du modèle hydrodynamique sont présentés sous 
formes graphiques aux Figure 6 . 6  et Figure 6.7. Elles présentent la corrélation existante entre les
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hauteurs d ’eau et les vitesses moyennes mesurées in situ (en abscisses) et celles résultantes de la 
modélisation hydrodynamique (en ordonnées). Sur chacun des graphiques, une courbe y=x (en 
rouge), est aussi tracée. Cette courbe représente la situation idéale où les hauteurs d’eau et 
vitesses mesurées in situ sont les mêmes que celles simulées par le modèle. Mais comme le 
montre ces figures, il y a des points qui s’écartent de la courbe y=x, et qui correspondent à des 
points où le modèle a tendance à surestimer (pour les points au-dessus) ou à sous-estimer (pour 
les points en-dessous) les vitesses et hauteurs d’eau. Dans ce cas-ci, une évaluation de l’erreur 
relative moyenne globale est importante afin de pouvoir évaluer la fiabilité des résultats de la 
modélisation. Le calcul de l’erreur relative moyenne (E), commise sur les résultats du modèle 
comparativement aux valeurs mesurées in situ, est présenté à la section suivante (section 6.3.3). 
Les résultats sont interprétés à la section discussion à l’aide des études de Lacey et Millar, 2004; 
Pastemack et al., 2006; Roshanfekr et al. 2008; Kâshefipour et al., 2012.
' 1.2
Hauteurs d'eau simulées vs in situ 
_______ (calage)___________
0.5 1
Hauteurs d'eau in situ (m)
Hauteurs d’eau simulées vs in situ
(validation)
X 0 0.4 0.8 1.2
Hauteurs d'eau mesurées in situ (m)
Figure 6 .6 - Corrélation entre les hauteurs d’eau simulées vs in situ lors du calage et de la 
validation du modèle
Vitesses in situ vs modélisées 
! .6 ____________ (calage)_________
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Figure 6.7- Corrélation entre les vitesses simulées vs in situ lors du calage et de la validation
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Les Figure 6 .8  (a) et (b) ainsi que la Figure 6.9, présentent les résultats des simulations des 
hauteurs d’eau et des vitesses lors du calage ainsi que les vitesses lors de la validation du modèle 
hydrodynamique Delft3D-FLOW, sous formes schématiques. Les couleurs sur les figures 
correspondent aux valeurs sur les légendes des figures, exprimées en m/s pour les vitesses et en m 
pour les hauteurs d’eau. Sur ces figures, les zones en rouge et en orange correspondant à des 
vitesses élevées et hauteurs d ’eau élevées dans le modèle concordent avec les endroits à fort 
courant et les endroits profonds sur le bief de la rivière et qui sont présentés à la Figure 6.10. Par 
exemple, la zone en rouge proche de l’exutoire sur la figure 6 . 8  (a) correspond à une zone très 
profonde in situ présentée à la Figure 6.10 (a), mesurant plus de 2.30 m, où il a été très difficile 
de prendre des levés topographiques lors des sorties sur terrain. Tandis que celles de la figure 6 .8  
(b) des vitesses correspondent aux zones de fort courant in situ dans le bief (voir figure 6 . 1 0  (b à 
d)). Sur le terrain, ces courants forts sont dus soit à la présence de grosses roches isolées qui 
tombent des berges (les berges sont protégées par de grosses roches) et qui se comportent comme 
des obstacles ponctuels, soit à la présence d’un ilot (aux environs du milieu du bief) ou à 
l’accentuation subite de la pente (en se dirigeant proche de l’aval du bief). Notons que sur la 
Figure 6.9, il a été rajouté des flèches qui montrent les directions et sens des résultantes des 
vecteurs de vitesses. Les plus grandes flèches représentent les vitesses plus élevées tandis que les 
plus petites représentent les moindres. Les zones en vert où il n ’y a de flèches, correspondent à 
des zones de vitesses inactives ou dépourvues d’eau, qui s’expliqueraient par le fait que l’étude a 
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Figure 6.9- Aperçu de la vitesse (m/s) dans le bief étudié après validation du modèle
Figure 6.10- Photos prises (a) dans la zone profonde située dans la courbe proche de l’exutoire,
(b) au niveau du banc vers le milieu du bief, (c) au niveau des zones à courants forts avec des 
grosses roches en amont et (d) vers l’aval du bief étudié. Les flèches représentent le sens de 
l’écoulement
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6.3.3 Calcul de l’erreur entre les résultats de modélisation et ceux du terrain
Le calcul de l’erreur relative moyenne (E), commise sur les résultats du modèle comparativement 
aux valeurs mesurées in situ, est réalisé à l’aide de l’équation 5.4 présentée à la section 5.1.7. Les 
résultats tabulés des erreurs relatives calculées pour chaque point de mesure sont présentés aux 
annexes G et H. La détermination des données aberrante, présentées dans ces annexes, a été faite 
à l’aide du test de Bamet et Lewis (1994) à un intervalle de confiance de 0.05. Les erreurs 
relatives moyennes sur la hauteur d’eau et la vitesse d ’eau (lors du calage du modèle) sont 
respectivement 25.5 % (r2 = 0.68) et 22.2 % (r2 = 0.65). Les erreurs relatives moyennes sur la 
hauteur d’eau et la vitesse d ’eau (lors de la validation du modèle) sont respectivement 27.3% (r2 
= 0.69) et 32.5% (r2 = 0.66).
Tableau 6.9- Erreur relative moyenne et coefficients de corrélation entre les vitesses moyennes et 
hauteurs d’eau issues du modèle Delft3D-FLOW et celles observées in situ




Calage du modèle Vitesse moyenne 2 2 . 2  % 0.65
Hauteur d’eau 25.5 % 0 . 6 8
Validation du modèle Vitesse moyenne 32.5 % 0 . 6 6
Hauteur d’eau 27.3 % 0.69
6.3.4 Discussion des résultats de la modélisation hydrodynamique
Comparativement aux erreurs relatives moyennes calculées par d’autres études utilisant des 
modèles hydrodynamiques en 2D, l’erreur moyenne sur la vitesse dans le cadre de cette étude est 
dans le même ordre de grandeur (Cox, 2003; Lacey et al., 2004; Pastemack et al., 2006). Mais 
pour la hauteur d’eau, comparativement aux résultats de Cox (2003) et Lacey et Millar (2004), 
l’erreur relative moyenne trouvée est environ 3 fois plus élevée dans le cas présent. Ceci peut 
être problématique, selon l’objectif final de la modélisation. Par contre dans le cas présent, étant 
donné que Ton vise à faire une modélisation de la qualité de l’eau, les erreurs relatives moyennes 
issues de la modélisation hydrodynamique et présentées au Tableau 6.9 se trouvent dans la 
marge d’erreur acceptable pour les modélisations de types environnementales qui varie entre 2 0  
~ 30 % (Pastemack et al., 2006). Cette erreur est attribuée, en majorité, à Terreur commise 
préalablement lors de la l’interpolation de la bathymétrie du bief étudié, qui induit Terreur 
commise lors de la simulation des hauteurs d ’eau (Lacey et al., 2004; Pastemack et al., 2006). 
Pastemack et al. (2006) a montré que Terreur sur la hauteur d’eau serait liée à plus de 50% à 
Terreur de simulation des vitesses.
Dans le cadre de l’étude actuelle, l'erreur commise sur la bathymétrie lors de l’interpolation par 
triangulation des levés topographiques avec le modèle Delft3D-QUICKJN a été calculée pour la 
section à l’entrée du bief afin de l’illustrer. Sur la Figure 6.11, la courbe bleue représente la 
bathymétrie de la section à l’entrée du bief étudié et a été tracée directement à partir des données
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mesurées in situ tandis que la courbe en rouge représente la bathymétrie de même section tracée 
à partir des données obtenues après l’interpolation par triangulation (sur le maillage) à l’aide du 
modèle Delft3D-QUICKIN. Le Tableau 6.9 récapitule le calcul de l’erreur pour les points de 
mesure de levés topographiques correspondant aux points en abscisse sur de Figure 6.11. Notons 
que les données négatives en ordonnées ont été utilisées dans le seul but d ’indiquer que la 
bathymétrie est sous l’eau. L’erreur sur la bathymétrie pour les points en rouge dans le Tableau
6.10 (points 7 et 9) est assez prononcée («  30 % d’erreur). Par conséquent, les erreurs sur les 
hauteurs d’eau et vitesses d ’écoulement seront plus élevées au voisinage de ces points-ci et pour 
la plupart en des points proches des levées topographiques, ce qui affectera le résultat global. 
Ceci expliquerait èn grande partie la source des erreurs calculées et récapitulées au Tableau 6.9, 
vu que plusieurs points de mesure de vitesse et hauteurs d ’eau ont été pris au voisinage des 
points de prise de levés topographique (voir Figure 6.5).
Tableau 6.10- Illustration de l’erreur issue de l’interpolation de la bathymétrie dans le modèle
ID point de 
mesure de la
Coordonnées des points 
de la section entrée Zi insitu Z2 dans Delft3D
Erreur absolue Erreur relative
bathymétrie X Y sur Z (Zi- Z2) sur Z
1 309.086 59.225 2.126 1.932 -0.194 0.09
2 313.804 62.318 2.554 2.579 0.025 0 .0 1
3 316.182 63.855 2.751 2.841 0.090 0.03
4 319.322 65.257 2.793 2.824 0.031 0 .0 1
5 321.755 66.185 2.939 3.118 0.179 0.06
6 323.493 66.747 2.927 3.166 0.239 0.08
7 326.371 67.93 3.251 4.087 0.836 0.26
8 328.022 69.543 2.28 2.453 0.173 0.08
9 329.253 69.972 1.455 0.973 -0.482 0.33
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Les résultats schématiques issus de la modélisation et présentés à la Figure 6 . 8  et à la Figure 6.9, 
représentent bien la situation sur le terrain. Ceci a été remarqué aussi par Hibma et al. (2003), 
dans son étude morphodynamique faite avec le modèle Delft2D. Sur ces figures les zones en 
rouge correspondant à vitesses élevées et à profondeur élevée dans le modèle concordent avec les 
endroits à fort courants et les endroits profonds in situ. La présence de la zone profonde peut 
s’expliquer par l’effet de courants secondaires ou hélicoïdaux dans la courbe du bief, qui tendent 
à éroder les sédiments de la berge extérieure et à en déposer sur la berge intérieure (Blanckaert et 
al., 2004). En amont de l’exutoire de la STEP, les zones de fort courant in situ dans le bief sont 
dues à la présence des grosses roches isolées qui se comportent comme des obstacles ponctuels 
(Lacey et al., 2007). Dans le bief étudié, ces roches proviendraient des berges sachant que celles- 
ci sont protégées par de grosses roches (voir Figure 6.12). Aux environs du centre du bief, 
l’accentuation des courants et les deux chemins préférentiels de l’écoulement s’expliquerait par 
la présence d ’un ilot en cette zone-ci du bief. En se dirigeant proche de l’aval du bief, les 
courants sont dus à une accentuation brusque de la pente de la rivière.
Figure 6.12- Photos des roches utilisées pour la protection des berges du bief étudié (les flèches 
indiquent le sens de l’écoulement)
6.4 Résultats de la modélisation de la qualité de l’eau
Ces données sont constituées essentiellement par les concentrations des substances à simuler en 
différents points du bief étudié et de quelques autres paramètres physico-chimiques requis par le 
modèle Delf3D-WAQ afin de simuler le transport des contaminants dans le bief.
6.4.1 Approche utilisée pour la modélisation du transport du Mn
Suite aux résultats d’analyse préliminaire, seuls certains métaux traces ont pu être retenus pour la 
modélisation de qualité car le BPA requérait de développer d’autres méthodes d ’analyse et les 
molécules pharmaceutiques se sont avérées peu concluants. Parmi eux, seules les concentrations 
du Mn ont été supérieures, à peu près deux fois plus élevées que les concentrations retrouvées
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naturellement pour les sédiments (sédiments pré-industriels). Ainsi, s’est-il avéré important de 
simuler son transport. Notons qu’une approche différente a été utilisée pour simuler le transport 
du Mn, étant donné qu’il ne figure pas parmi les groupes de métaux traces déjà implémentés 
dans le modèle Delft3D-WAQ (préalablement présenté dans la section 3.2), à savoir les groupes 
1 (Cd, Cu, Zn, Ni, Hg, Pb), 2 (Cr) et 3 (As et V).
Pour cette étude, la simulation du transport du Mn a été faite en utilisant les propriétés du Pb 
contenues dans Delft3D-WAQ, vu que son comportement s’avère similaire à celui du Mn, d ’un 
point de vue de son transport et de sa spéciation (Bougriet et a l, 1992; Schnoor, 1996; Hargé et 
al., 1997; Luoma et al.; 2008). En se basant sur les principaux composés inorganiques que les 
métaux traces ont tendance à former dans l’eau présentés par Luoma et al. (2008) et qui 
concordent avec la classification adoptée par le modèle Delft3D-WAQ, le Mn ferait partie du 
groupe 1 (les métaux formateurs de sulfures) dans le modèle. Parmi les différents éléments de ce 
groupe, Bougriet et al. (1992) a montré que le transport du Mn était non-conservatif et était 
influencé par sa spéciation chimique. Celle-ci joue un grand rôle sur son degré d ’adsorption et de 
formation de liaison chimique des métaux et par conséquent sur son transport (sédimentation, 
précipitation, volatilisation) et sa toxicité (Schnoor, 1996). Le tableau périodique présenté à la 
Figure 6.13, où les métaux trace et tous les autres métaux sont regroupés sous 3 principaux types 
(A, B, intermédiaire, autres espèces) en fonction de leur spéciation chimique dans les eaux 
fraiches et les eaux marines (Luoma et al., 2008). Le Zn, Ni, Pb et le Mn sont dans le groupe à 
caractère-A prédominant tandis que le Hg, Cu et Cd ont plutôt un caractère-B prédominant. 
Parmi les métaux trace du groupe 1 de Delft3D-WAQ (Zn, Ni, Pb, Hg, Cu et Cd), la spéciation 
du Mn se rapproche de plus de celle du Zn, Ni, Pb. Les études menées par Hargé et al. (1997) 
portant sur le transport du Pb, Zn et Mn, ont montré que le transport du Mn se superposait 
parfaitement à celui du Pb. L’étude de Carmen et al. (2005) a montré aussi qu’il existait une 
bonne corrélation entre la distribution du Pb et du Mn dans les sédiments. C ’est ainsi qu’il a été 





















Figure 6.13- Classification des métaux en fonction des propriétés acides de Lewis (tiré de Luoma 
et al., 2008)
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6.4.2 Données mesurées in situ pour la modélisation de la qualité de l’eau
Les concentrations de Mn ont été analysées dans des échantillons d’eau de surface et de 
sédiments prélevés aléatoirement en différents points du bief étudié, en date le 11 octobre 2 0 1 2 , 
afin d’être comparées aux résultats obtenus lors de leur modélisation. Ces points correspondent 
aux points jaunes, identifiés par des chiffres sur la Figure 6.14, et les points bleus restent les 
points de prise de levés topographiques préalablement présentés dans les sections précédentes. 
Aussi, un échantillon de l’eau de l’émissaire de la STEP de Coaticook a été pris directement dans 
le canal de l’exutoire, avant qu’il soit mélangé avec l’eau de la rivière, afin d ’analyser la 
concentration issue de la STEP. Les coordonnées cartésiennes des points d’échantillonnage, ainsi 
que les concentrations analysées dans les échantillons qui y proviennent sont présentées aux 
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Figure 6.14- Points d ’échantillonnages pour analyser les métaux traces (a) dans l’eau de surface 
et (b) dans les sédiments, pris le 1 1 / 1 0 / 2 0 1 2  dans le bief étudié.
6.4.3 Conditions initiales et frontières utilisées pour la modélisation de qualité
Le débit de l’écoulement à l’entrée du bief mesuré le 11/10/2012 est de 3.68 m3/s tandis que la 
hauteur d’eau à la sortie est de 0.58 m. Etant donné que le modèle hydrodynamique avait déjà été 
validé, les conditions initiales n’ont pas été changées. Les données hydrodynamiques issues du 
sous-modèle hydrodynamique Deft3D-FLOW ont été converties, à l’aide du programme 
Delft3D-COUPLING, en un fichier qui peut être téléchargé et utilisé par le modèle de qualité 
Delft3D-WAQ. Les données de qualité de l’eau qui ont été utilisées pour conditions initiales et 
frontières du modèle Delft3D-WAQ sont telles que:
Tableau 6.11- Conditions initiales et frontières du modèle de transport de Mn
Param ètres E au de surface Sédiments
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Température de l’eau de la rivière 9°C 9°C
Temps de simulation 2 0  h 2 0  h
Pas de simulation 1 min 1 min
coefficient de diffusivité ambiante 5 m2/s 5 m2/s
Concentration du Mn à l’entrée du bief (pH = 7) 3 PPb 18g/mJ de sédiment
Concentration du Mn à la sortie du bief (pH = 7) 2  PPb 1 0g/m3 de sédiment
Concentration à l’exutoire (pH = 7.8) 1 2  ppb 54g/mJ de sédiment
Coefficient de la charge diffuse (dans le modèle) Ne s’applique pas 1 0 0  g /m 2/jo u r
6.4.4 Résultats de la modélisation du transport du Mn dans l’eau de surface
La Figure 6.15 présente et compare les résultats de la modélisation du transport du Mn dans l’eau 
de surface et dans les sédiments aux résultats in situ, avec des diagrammes de barres. Sur cette 
figure, les concentrations analysées dans les échantillons prélevés in situ sont représentés par les 
barres en bleu tandis que les résultats du modèle correspondent aux barres en rouge. Les étoiles 
noires sont utilisées pour indiquer le point à l’exutoire de la STEP de la ville de Coaticook. Les 
points situés à droite de l’étoile noire correspondent aux points d'échantillonnés en amont de 
l’exutoire alors que les points à gauche sont ceux échantillonnés en aval de l’exutoire de la 
STEP. En abscisse des graphiques se trouvent les concentrations et en ordonnées les 
identifications des points d ’échantillonnage. Les coordonnées cartésiennes des points 
d ’échantillonnage ainsi que les résultats tabulés sont présentés aux annexes I et J.
Le modèle simule assez bien le transport du Mn dans l’eau de surface à part quelques points (48 
et 52) où il tend à surestimer les concentrations, tandis que pour la modélisation du transport 
dans les sédiments, il a tendance à surestimer globalement les concentrations. Cette surestimation 
observée systématiquement peut être due au coefficient de la charge diffuse utilisé. La valeur 
utilisée était celle suggérée par défaut dans le modèle car celui-ci n ’avait pas été mesuré pour le 
cas du site d’étude. La fiabilité des résultats du modèle comparativement aux valeurs mesurées in 
situ est évaluée à l’aide de l’erreur relative moyenne (E) calculée à la section 6.4.5 suivante. La 
discussion des résultats est présentée à la section discussion.
La Figure 6.16 présente sous forme schématique, les vitesses de l’écoulement et les flèches qui 
indiquent les directions et sens des résultantes des vecteurs de vitesses simulées avec le modèle 
Delft3D-FLOW à partir des conditions frontières mesurées le jour de l’échantillonnage (le 
11/10/2012). Ces conditions frontières sont le débit de l’écoulement à l’entrée du bief (3.68 m3/s) 
et la hauteur d’eau à la sortie (0.58 m). Les plus grandes flèches représentent les vitesses plus 
élevées tandis que les plus petites représentent les moindres. Aussi les zones à vitesses moyennes 
d’écoulement actives et inactives (zones mortes, de recirculation ou sans eau) lors de la 
modélisation de qualité peuvent y être distinguées. Les zones à vitesses actives sont celles avec 
les flèches tandis que les zones à vitesses inactives en sont dépourvues. Les zones en vert où il 
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Figure 6.15- Comparaison entre les concentrations de Mn dans l’eau de surface et dans les 
sédiments in situ vs modélisées dans Delft3D-WAQ (l’écoulement coule de droite à gauche)
Les Figure 6.17 (a) et (b), quant à elles, présentent les résultats de la modélisation du transport 
du Mn dans l’eau de surface et dans les sédiments sous formes schématiques. Les couleurs sur les 
Figures 6.17 (a) et (b) correspondent aux valeurs sur les légendes des figures et sont 
respectivement exprimées en ppb et en g/m3. Sur ces figures, les concentrations moyennes 
apparentes correspondent aux concentrations moyennes analysées dans les échantillons prélevés 
sur le bief, d’une valeur de 3.6 ppb (a  = 2.4 ppb) dans l’eau de surface et de 16.7 g/m3 (a  = 3.6 
g/m3) dans les sédiments, et présentées aux annexes E et F. Sur la Figure 6.17 (a) on peut 
remarquer que les concentrations de Mn dans l’eau de surface dans le bief étudié se trouvent 
entre 2.77 et 3.1 ppb, avec des maxima pouvant atteindre plus de 5.9 ppb dans certaines zones 
proches des berges qui correspondent aux zones à vitesses inactives de la Figure 6.16. Tandis que 
sur la Figure 6.17 (b), les concentrations dans les sédiments sont varient entre 16.3 et 20 g/m3, 
avec des minima allant jusqu’à moins de 3.8 g/m3 dans certaines zones proches des berges qui 
correspondent aux zones à vitesses inactives de la Figure 6.16. Le biais aperçu au niveau des 













Figure 6.16- Vitesses de l’écoulement (m/s), vecteurs de vitesses et zones de vitesses inactives 
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Figure 6.17- Aperçu de la distribution des concentrations de Mn simulées dans (a) l’eau de 
surface (ppb) et (b) les sédiments (g/m3), simulé avec le modèle Delft3D-WAQ
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6.4.5 Calcul de l’erreur entre les résultats de modélisation et ceux du terrain
Le calcul de l’erreur relative moyenne (E), commises sur les résultats du modèle 
comparativement aux valeurs mesurées in situ, a été réalisé à l’aide de l’équation 5.4 présentés à 
la section 5.1.7. La détermination des données aberrantes a été faite par à l’aide du test de rejet de 
Bamet et Lewis (1994) à un intervalle de confiance de 0.05. Les erreurs relatives moyennes sur 
les concentrations de Mn dans l’eau de surface et dans les sédiments, entre les résultats de 
modélisation et les échantillons pris in situ, sont respectivement de 7.4 % et de 16.1 %. Les 
résultats du calcul des erreurs relatives par point ainsi que les données aberrantes sont présentés à 
l’annexe I et J.
6.4.6 Discussion des résultats de la modélisation du transport du Mn
Le modèle de qualité Delft3D-WAQ simule bien, le transport du Mn dans l’eau de surface et dans 
les sédiments. Les erreurs relatives moyennes sur les concentrations de Mn dans l’eau de surface 
et dans les sédiments et les coefficients de corrélation, respectivement de 7.4 % (r2 = 0.95) et de
16.10 % (r2 = 0 .8 8 ), entrent dans la marge des erreurs relatives moyennes obtenues (s’étendant de 
8 % dans l’eau surface à 17% dans les sédiments) par Wu et al. (2005), Roshanfekr et al. (2008) 
et Kashefipour et al. (2012) pour des modélisations d’autres métaux traces appartenant à la même 
classe. Ces résultats montrent qu’il existe une bonne concordance entre les résultats de 
modélisation et les concentrations analysées dans les échantillons prélevés in situ et permettent de 
valider l’approche utilisée pour simuler le transport du Mn avec Delft3D-WAQ dans le cadre de 
cette étude. Rappelons que la simulation du transport du Mn a été faite par l’intermédiaire du Pb, 
en se basant sur le fait que son comportement est similaire à celui du Mn, d’un point de vue de 
son transport et de sa spéciation (Bougriet et al., 1992; Hargé et al., 1997; Luoma et al., 2008). 
Notons que cette approche ne peut pas s’appliquer directement à un autre site similaire sans être 
validée, car le transport du Mn est étroitement dépendant de la salinité, du pH, de la température, 
des conditions hydrodynamiques et aérobiques du site étudié (Bougriet et al., 1992; Wu et al., 
2005; Kashefipour et al., 2012). Aussi, il est important de souligner la surestimation systématique 
des concentrations de Mn qui a été observée globalement lors de la modélisation du transport 
dans les sédiments. Cette surestimation pourrait fortement être liée au coefficient de la charge 
diffuse qui a été utilisé lors de la modélisation du transport du Mn dans les sédiments car il a été 
adopté à partir de la valeur suggérée par défaut dans le modèle (100g/m2/j). Une meilleure option 
serait de réaliser un calage puis une validation avec une autre série de données ou de l’évaluer en 
fonction des conditions propres au site d’étude.
Comparativement aux concentrations moyennes de Mn analysées in situ, présentées aux annexes 
I et J, de valeurs respectives de 0.36 g/m3 (o = 0.24 g/m3) et 14.65 g/m3 (a  = 3.81 g/m3) dans les 
échantillons d’eau de surface et de sédiments, les résultats schématiques simulés par le modèle 
présentés à la Figure 6.17 donne un bon aperçu sur la répartition et le transport du Mn dans le 
bief étudié. La Figure 6.16 et la Figure 6.17 permettent de noter que le transport de Mn est 
beaucoup relié aux vitesses de l’écoulement et aux courants dans le bief, tel que l’a remarqué
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Bougriet et al. (1992). Même si les concentrations à Pexutoire de la STEP sont assez élevées par 
rapport à celle du bief étudié, elles s’estompent et s’uniformisent rapidement pour le cas de l’eau 
de surface entre les points 47 et 33 (voir Figures 6.14 (a) et 6.15). Cette partie du bief pourrait 
correspondre à la zone où le mélange des eaux devient homogène. Toutefois, elles peuvent avoir 
beaucoup d’influence sur les concentrations maximales aperçues dans les zones de recirculation 
situées proche de l’exutoire tel qu’au niveau du point d’échantillonnage 48 et sur les 
concentrations élevées observées dans les sédiments prélevés au droit de l’exutoire (point 52). 
Surtout que le Mn tend à préférer la phase solide avec un coefficient de partition log Kow de 3.7 
(Morel et Hering, 1993; Howe et al., 2004). Ainsi les échantillons pris dans les zones de dépôt 
(voir figure présentée à l’annexe B, zone 4) de sédiments auront aussi tendances à avoir des 
concentrations plus élevées. Aussi la présence de plantes aquatiques pendant la période 
d ’échantillonnage peut jouer un grand rôle sur la distribution du Mn, vu qu’il fait partie des 
métaux traces essentiels avec un facteur de biocentration (BCF) pouvant varier entre 2000 et 
20000 (Howe et al., 2004).
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7 Conclusion et recommandations
L’étude répond partiellement aux objectifs de départ qui consistaient à réaliser une brève 
caractérisation de la contamination du site étudié par les substances visées, simuler le transport de 
polluants émergents et de métaux traces à l’aide d ’un modèle hydrodynamique-environnemental 
qui intègre les différents processus en jeu lors du transport dans un cours d ’eau, caler et valider le 
modèle hydrodynamique avec des données prises in situ, donner un aperçu de la distribution 
spatiale des contaminants visés dans le bief étudié et vérifier la capacité du modèle utilisé à 
simuler le transport des contaminants visés.
L’étude répond aux objectifs de départ qui concernent la modélisation hydrodynamique. Les 
erreurs relatives moyennes commises sur la hauteur d ’eau et à la vitesse d’eau dans le modèle 
lors du calage et de la validation modèle, de l’ordre de 22 -  32 %, se retrouve dans la marge 
acceptable pour les modélisations hydrodynamiques à des fins environnementales selon 
Pastemack et al. (2006). Les coefficients de corrélation (R2) obtenus, varient entre 0.65 -  0.7.
Pour ce qui est de la qualité de l’eau, l’étude répond partiellement aux objectifs de départ. Suite 
aux résultats d ’analyse préliminaire, seuls les concentrations de quelques métaux traces ont pu 
être retrouvés et analysées dans le site d ’étude. Dans le cas du BPA et des molécules 
pharmaceutiques, les concentrations dans les échantillons de l’efïluent de la STEP, de l’eau de 
surface et des sédiments étaient inférieures à leurs limites de quantification. Les concentrations 
de BPA et des pharmaceutiques dans les échantillons analysés n ’ont pas pu être définies car elles 
étaient inférieures à leurs limites de quantification, évaluées respectivement à 3.5ppb et lOppt. 
Seul l’ibuprofène a été retrouvé avec une concentration de lOppt dans l’effluent de la STEP. Pour 
ce qui est des métaux traces, les concentrations respectives du Mn, V et Fe étaient de 12.9ppb, 
0.15ppb et 1303ppb dans l’effluent de la STEP et de 3.3±0.6ppb, 0.06+0.04ppb, 381±65ppb 
dans l’eau de surface. Les concentrations du Pb et du Mo dans l’efïluent et dans l’eau de surface 
se sont avérés inférieures à leurs LDQ. Dans les sédiments, seuls le Mn et le Fe ont été retrouvés 
avec des concentrations de 2261+ 967 mg/kg et de 15664+ 6040 mg/kg respectivement.
Les résultats d ’analyse montrent que les concentrations de Mn dans les sédiments sont 2 fois plus 
élevées que les critères de qualité et que les concentrations de Fe dans l’eau de surface sont plus 
élevées que les critères de qualité de l’eau de surface, ce qui nécessiterait un suivi pour en 
expliquer les origines et en évaluer les risques éventuels. Le Mn a été retenu pour la modélisation 
de qualité car il se retrouvait dans l’eau de surface et dans les sédiments en quantité non 
négligeable comparativement aux critères de qualité établis par le MDDEFP et Environnement 
Canada (2007). Les erreurs relatives moyennes sur les concentrations de Mn dans l’eau de 
surface et dans les sédiments, respectivement de 7.4 % (R2 = 0.95) et de 16.10 %  (R2 = 0.88), 
indiquent l’existence d ’une bonne concordance entre les résultats de modélisation de qualité et 
ceux observés in situ et permettent de valider l’approche utilisée. Cette approche consistait à 
simuler le transport du Mn par l’intermédiaire du Pb, en se basant sur le fait que leur
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comportement est similaire d ’un point de vue transport et spéciation chimique (Bougriet et a l, 
1992; Schnoor, 1996; Hargé et al, 1997; Luoma et al.; 2008). Par contre, il est important de 
signaler qu’une surestimation systématique des concentrations de Mn a été observée globalement 
lors de la modélisation du transport dans les sédiments qui pourrait être liée au coefficient de la 
charge diffuse utilisé. Celui-ci a été adopté à partir de la valeur suggérée par défaut dans le 
modèle. Il serait mieux de le caler et de le valider avec une autre série de données ou de l’évaluer 
en fonction des conditions propres au site d’étude. Les résultats schématiques permettent d ’avoir 
un aperçu sur la distribution spatiale du Mn dans le bief étudié et montrent que la modélisation 
pourraient servir à répondre au besoin de surveiller et contrôler leur rejet dans les eaux 
réceptrices situées en aval des STEP souligné par les agences de protection de la santé publique 
et de l’environnement (Yang et a l, 2006 ; Santé Canada, 2008 et 2009 ; Coons, 2010).
Même si les concentrations de BPA et de la plupart des pharmaceutiques n’ont pas pu être 
quantifiées, de petits pics ont été souvent détectés lors des analyses avec l’UPLC/MS-MS. Il 
serait intéressant de songer à raffiner la méthode d’analyse du BPA soit par lyophilisation des 
échantillons ou dérivation de molécules pour les études à venir, surtout que les limites de 
quantification s’avéraient parfois élevées comparativement aux valeurs retrouvées dans la 
littérature. Il faudrait aussi analyser leurs métabolites qui sont parfois plus persistants et plus 
problématiques dans l’environnement. D ’autre part même si les concentrations des métaux traces 
Pb, Mo et V sont inférieures aux critères de qualité d ’eau du MDDFEP, ils nécessiteraient 
toujours un suivi, surtout qu’il existe encore des incertitudes associées à leur risques 
environnementaux (Janssen et al., 2000). Il est important de tenir en compte l’impact que 
pourraient avoir les mois pendant lesquels l’étude a été menée (juillet à Novembre). Ces mois 
correspondent aux périodes ou la plupart des études, portant sur la variabilité selon les saisons, 
ont observé des faibles concentrations pour les contaminants visés (Gobeil et a l, 2005; Niima et 
al., 2005; Daneshvar et al, 2010). Dans le cadre de cette étude, la période de la collecte de 
données a été choisie en fonction de la facilité qu’elle offrait pour accéder et échantillonner sur le 
site (les déplacements et le transport des équipements se faisaient essentiellement à la marche 
dans le bief). Il serait nécessaire de faire des analyses pour d’autres périodes, comme en hiver et 
voir s’il y a plus de contamination. Il serait aussi intéressant de raffiner le maillage, pour 
améliorer l’interpolation de la bathymétrie du lit et voir à quel point l’erreur relative moyenne 
lors de la modélisation hydrodynamique peut être réduite. Une modélisation en 3D serait 
intéressante afin d’illustrer l’effet des courants secondaires dans la courbe du bief et aussi pour 
voir leurs effets sur le transport de polluants. Le modèle pourrait aussi être utilisé pour explorer 
de manière approfondie d’autres aspects du transport tels que les concentrations présentes dans 
les différentes phases incluses dans le modèle (algues, matières décomposées, macrophytes, etc.), 
les processus d’adsorption et de remise en suspension et le transport à long terme.
Notons que les hypothèses de départ n ’ont pu être justifiées que partiellement car les substances 
visées au départ n’ont pas pu tous être retrouvées sur le site d ’étude. Ces hypothèses stipulaient 
que le transport des polluants émergents et des métaux traces se ferait par adsorption-désorption
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et/ou remise en suspension et que le transport et le devenir des substances visés dans un cours 
d’eau pourraient être simulé par un modèle hydrodynamique-environnemental intégrant les 
processus de transport de micropolluants organiques persistants et de métaux traces. Quoique 
pour le cas des métaux traces, la modélisation du transport du Mn réalisée permet de valider le 
choix du modèle hydrodynamique-environnemental (Delft2d3d) et la méthodologie de recherche 
et de vérifier les hypothèses de départ pour le cas du Mn.
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Annexe B- Photos et répartition granulo métrique des sédiments dans 
les zones étudiées






Sable 12 12 0.108 0.108
20 1 13 0.009 0.117
40 5 18 0.045 0.162
64 8 26 0.072 0.234
128 35 61 0.315 0.550
256 36 97 0.324 0.874
*•«■4
o 512 8 105 0.072 0.946CO
N 1024 6 111 0.054 1.000
Sable 26 26 0.252 0.252
20 1 27 0.010 0.262
40 14 41 0.136 0.398
64 15 56 0.146 0.544
es
u
128 19 75 0.184 0.728
256 23 98 0.223 0.951
o
N 512 5 103 0.049 1.000
10 2 2 0.009 0.009
20 5 7 0.023 0.032
40 50 57 0.225 0.257
64 56 113 0.252 0.509
en
o 128 70 183 0.315 0.824
o
N 256 39 222 0.176 1.000
0.08 412.630 g 412.630 g 0.034 0.034
0.63 1010.754 g 1423.384 g 0.084 0.118
2.5 3288.216 g 4711.600 g 0.272 0.390
10 3988.053 g 8699.653 g 0.330 0.720
20 1390.400 g 10090.053 g 0.115 0.836
o 40 1555.000 g 11645.053 g 0.129 0.964
o
N 64 430.100 g 12075.153 g 0.036 1.000
Sable 3 3 0.014 0.014
20 6 9 0.029 0.043
40 41 50 0.196 0.239
64 63 113 0.301 0.541
</i
u
128 82 195 0.392 0.933
256 13 208 0.062 0.995
ImO 512 1 209 0.005 1.000
84
Sable 31 31 0.122 0.122
20 2 33 0.008 0.129
40 31 64 0.122 0.251
64 43 107 0.169 0.420
VO
0>
128 103 210 0.404 0.824
256 34 244 0.133 0.957
o
....N . 512 11 255 0.043 1.000
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Annexe C- Courbes PDF des zones étudiées
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Données tabulées utilisées pour tracer les courbes PDF
<P
diamètre
Zone 1 Zone 2 Zone 3 Zone 4 Zone 5 Zone 6
Pourcentage Pourcentage Pourcentage Pourcentage Pourcentage Pourcentage
9  0.08 0 0 0 0.0342 0 0
<P 0 63 0 0 0 0.0837 0 0
<P 2.5 0 0 0 0.2723 0 0
9  10 0.1081 0.2524 0.0090 0.3303 0.0144 0.1216 .
9  20 0.0090 0.0097 0.0225 0.1151 0.0287 0.0078
9 40 0.0450 0.1359 0.2252 0.1288 0.1962 0.1216
9 64 0.0721 0.1456 0.2523 0.0356 0.3014 0.1686
9128 0.3153 0.1845 0.3153 0 0.3923 0.4039
9256 0.3243 0.2233 0.1757 0 0.0622 0.1333
9512 0.0721 0.0485 0 0 0.0048 0.0431
91024 0.0541 0 0 0 0 0
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Annexe D- Débits mesurés in situ pour caler et valider le modèle
ID - segment 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11
Largeur du 
segment (m)
2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2
Profondeur eau 
(m)
0.6 0.45 0.44 0.48 0.6 0.6 0.42 0.32 0.27 0.17 0.09
Vitesse moyenne 
(m/s) 0.32 0.67 0.94 0.71 0.84 0.82 0.71 0.47 0.32 0.33 0.02
Débit par segment 
qi (m3/s) 0.384 0.603 0.827 0.682 1.008 0.984 0.596 0.301 0.173 0.112
0.004
Débit total Qj 
(m3/s) 5.674 m3/s (pour caler le modèle)
ID - segment 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11
Largeur du 
segment (m) 1.3
0.8 1.2 1.1 1 1 1 1 1 1 17.7
Profondeur eau 
(m) 0.12 0.32 0.28 0.41 0.52 0.74 0.68 0.72 0.52 0 0
Vitesse moyenne 
(m/s) 0.08
0.7 0.55 0.68 0.94 1.21 1.07 0.73 0.87 0 0
Débit par segment 
qi (m3/s) 0.012 0.179 0.185
0.307 0.489 0.895 0.728 0.526 0.452 0 0
Débit total Qi 
(m3/s) 3.77 m3/s (pour valider le modèle)
88












Cuivre dans l'eau de surface
=; 30.000
3  25.000 


























■ l i l l l l i l i l l l l l l ■  an
| | | | | | | | | | | | | | | | | | | | C Q
33 35 36 37 38 43 44 45 46 47 48 49 50 5152 53 54 55 56 60 
ID |












l l l l l l l l l l l
1
1 I I
33 35 36 37 38 43 44 45 46 47 48 49 50 5152 53 54 55 56 60 
ID points échantillonnage
iAnn -
Fer dans l'eau  de  surface
Exutoire
^  1200 -
3  îooo -
§  800 -
% 600 -
g  400 -
u  200 - cO 0 -
;
■ I 1 1 1 I I  1 I 1 1 1 1 1 1 1 1 M11“u




d’échantillonnage* Coordonnée X Coordonnée Y
Cu




(p p b )
Fe
(P P b )
33 (aval) 277.850 505.787 0.534 2.860 0.034 0.040
35 297.240 498.137 15.167 3.233 0.085 0.033
36 303.793 501.102 0.471 2.920 0.026 0.027
37 332.238 472.129 0.803 2.993 0.058 0.036
38 335.360 464.887 14.267 3.140 0.047 0.037
43 358.244 427.467 14.333 2.990 0.065 0.046
44 364.729 420.744 14.967 3.267 0.092 0.044
45 313.988 370.247 0.758 2.893 0.053 0.047
46 299.019 365.040 14.500 2.997 0.066 0.046
47 308.688 342.594 1.277 2.853 0.053 0.047
48 248.997 303.611 15.800 4.837 0.114 0.045
49 229.695 302.498 14.850 3.767 0.085 0.098
50 225.134 ‘ 267.455 1.260 3.220 0.064 0.057
51 194.377 237.030 6.043 3.694 0.101 0.087
52 218.513 247.326 24.000 4.563 1.540 0.203
53 211.192 229.784 14.767 3.020 0.190 0.041
54 (exutoire) 230.160 242.312 21.100 12.933 0.318 0.148
55 269.263 175.078 14.633 3.027 1.282 0.075
56 (amont) 253.367 169.453 20.833 2.953 0.124 0.033
Moyenne (ppb) 11.148 3.625 0.225 0.061
Écart-type (ppb) 7.764 2.352 0.413 0.044
(*) Les points d’échantillonnage dans le tableau correspondent aux points en jaune sur la figure 
qui précède le tableau avec le point 33 le plus en aval et le point 56 le plus en amont.
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40 (aval) 348.8 451.0 25.6 12854.6 2063.0
41 349.1 439.7 40.2 17839.5 3442.0
42 354.9 430.4 35.1 6990.9 845.5
46-1 299.0 365.0 12.7 12584.5 1590.0
47 308.7 342.6 31.3 21729.7 1597.6
48 249.0 303.6 36.0 19568.5 4666.9
49 229.7 302.5 48.9 29006.1 2833.7
50 225.1 267.5 33.5 17511.7 2114.3
51 194.4 237.0 38.0 10384.7 2441.8
52 218.5 247.3 31.4 19052.1 2471.1
53 211.2 229.8 32.8 15700.6 1719.3
54 (exutoire) 230.2 242.3 30.4 23441.6 7667.4
55 (amont) 269.3 175.1 36.5 8208.8 1754.1
Moyenne (mg/kg) aucun 16219.09 2647.15
Écart-type (mg/kg) aucun 6164.07 1718.69
(*) Les points d’échantillonnage dans le tableau correspondent aux points en jaune sur la figure 
qui précède le tableau avec le point 40 le plus en aval et le point 55 le plus en amont
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223 247.0111 512.3935 0.62 0.39 0.37
224 249.922 509.8376 0.56 0.51 0.09
225 279.4214 505.3788 0.82 0.6 0.27
228 275.7235 501.0335 0.71 0.67 0.06
230 315.1154 482.4113 0.49 0.52 0.06
231 335.595 467.3587 0.64 0.59 0.08
235 354.1511 387.2263 0.25 0.35 0.82 X
236 355.7267 392.5202 0.27 0.2 0.48
237 374.9701 395.3987 0.38 0.37 0.03
238 376.8167 396.2541 0.68 0.27 0.60
239 364.3019 381.377 0.2 0.41 1.04 X
240 344.323 367.4074 0.17 0.16 0.07
242 318.3471 359.5043 0.15 0.37 1.50 X
244 310.2536 369.8914 0.38 0.07 0.81 X
245 296.7586 342.7464 0.24 0.23 0.04
246 290.4776 344.2807 0.4 0.36 0.10
247 279.5227 332.9577 0.35 0.26 0.26
248 257.531 319.6925 0.48 0.25 0.48
254 194.1909 243.0892 0.85 0.90 0.05
264 218.4984 181.2647 0.6 0.23 0.62
265 233.6896 169.1458 0.27 0.26 0.05
266 229.9604 165.8746 0.26 0.26 0.01
267 213.5906 186.8028 0.28 0.26 0.07
269 261.5918 142.6247 0.31 0.40 0.30
270 277.509 113.8303 0.44 0.48 0.08
271 320.6621 72.2791 0.37 0.54 0.47
Erreur relative moyenne (%) 22.2 %













223 247.0111 512.3935 0.43 0.44 0.02
224 249.922 509.8376 0.53 0.56 0.06
225 279.4214 505.3788 0.09 0.54 5.05 X
228 275.7235 501.0335 0.44 0.65 0.47
230 315.1154 482.4113 1.16 0.64 0.45
231 335.595 467.3587 0.58 0.55 0.06
235 354.1511 387.2263 0.48 0.51 0.06
236 355.7267 392.5202 1.39 0.43 0.69
237 374.9701 395.3987 1.42 0.37 0.74
238 376.8167 396.2541 0.06 0.34 4.72 X
239 364.3019 381.377 0.59 0.36 0.38
240 344.323 367.4074 0.41 0.53 0.28
242 318.3471 359.5043 0.43 0.69 0.61
244 310.2536 369.8914 0.45 0.39 0.13
245 296.7586 342.7464 0.65 0.63 0.03
246 290.4776 344.2807 0.68 0.78 0.14
247 279.5227 332.9577 1.07 0.98 0.08
248 257.531 319.6925 0.81 0.97 0.20
254 194.1909 243.0892 0.02 0.13 5.50 X
264 218.4984 181.2647 0.8 0.79 0.02
265 233.6896 169.1458 0.69 0.57 0.17
266 229.9604 165.8746 0.84 0.54 0.36
267 213.5906 186.8028 0.01 0.76 74.68 X
269 261.5918 142.6247 0.61 0.63 0.04
270 277.509 113.8303 0.43 0.55 0.29
271 320.6621 72.2791 0.65 0.44 0.32
Erreur re ative moyenne (%) 25.5 %
(*) Les données aberrantes ont été déterminées à partir d’un t-test de Bamet et Lewis à a  = 0.05
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386 297.0382 101.8134 0.37 0.46 0.26
387 292.539 114.2383 0.80 0.55 0.32
388 283.2258 117.6301 0.71 0.68 0.05
389 270.8452 124.5258 0.28 0.43 0.53
390 269.6645 136.3045 0.42 0.46 0.09
391 271.4818 146.797 0.62 0.29 0.53
392 263.7341 156.5388 0.56 0.25 0.55
393 254.3839 155.5614 0.41 0.42 0.03
394 261.064 166.2297 0.15 0.05 0.68 X
396 233.3337 180.81 0.25 0.27 0.09
397 226.079 181.8223 0.21 0.24 0.15
398 227.3273 191.8889 0.76 0.40 0.47 .
401 221.1833 211.451 0.74 0.28 0.63
402 222.3335 206.7817 0.54 0.30 0.45
403 210.6114 208.1407 0.57 0.80 0.41
404 215.3893 215.1177 0.40 0.88 1.21 X
405 200.1427 228.364 0.98 1.10 0.13
407 241.602 320.2199 0.27 0.36 0.32
408 264.9248 344.2033 0.50 0.30 0.39
409 279.7118 328.7762 0.49 0.21 0.57
410 287.4964 356.1881 0.52 0.46 0.39
411 293.8311 341.3402 0.47 0.29 0.11
412 306.5239 357.5282 0.57 0.49 0.14
413 336.171 362.915 0.24 0.13 0.44
414 344.8081 376.881 0.42 0.52 0.24
416 363.0561 367.0192 0.60 0.21 0.65 X
417 362.3339 363.6057 0.23 0.10 0.56
418 332.5617 380.6018 0.28 0.22 0.20
Erreur relative moyenne (%) 32%















386 297.0382 101.8134 0.62 0.73 0.15
387 292.539 114.2383 0.46 0.41 0.11
388 283.2258 117.6301 0.52 0.45 0.14
389 270.8452 124.5258 0.53 0.50 0.05
390 269.6645 136.3045 0.87 0.66 0.25
391 271.4818 146.797 0.6 0.00 1.00 X
392 263.7341 156.5388 0.54 0.48 0.19
393 254.3839 155.5614 0.59 0.68 0.48
394 261.064 166.2297 0.39 0.80 0.15
396 233.3337 180.81 1.31 0.64 0.07
397 226.079 181.8223 0.69 0.05 0.00
398 227.3273 191.8889 0.69 0.12 0.23
401 221.1833 211.451 0 0.43 0.37
402 222.3335 206.7817 0.15 0.23 0.59
403 210.6114 208.1407 0.68 0.15 0.69 X
404 215.3893 215.1177 0.56 0.57 0.07
405 200.1427 228.364 0.48 0.75 0.53
407 241.602 320.2199 0.61 1.00 0.01
408 264.9248 344.2033 1.58 0.48 0.42
409 279.7118 328.7762 1.01 0.28 0.69 X
410 293.8311 341.3402 0.83 0.82 0.65
411 287.4964 356.1881 0.91 0.21 0.56
412 306.5239 357.5282 0.5 0.81 0.17
413 336.171 362.915 0.48 0.34 0.57
414 344.8081 376.881 0.98 0.73 0.15
416 363.0561 367.0192 1.49 0.41 0.11
417 362.3339 363.6057 0.11 0.45 0.14
418 332.5617 380.6018 0.78 0.50 0.05
Erreur re ative moyenne (%) 27.3%
(*) Les données aberrantes ont été déterminées à partir d ’un t-test de Bamet et Lewis à a  = 0.05
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33 277.85 505.787 2.86 3.1609 10.5
35 297.24 498.137 3.233 3.1615 2.2
36 303.793 501.102 2.92 3.1616 8.3
37 332.238 472.129 2.993 3.1628 5.7
38 335.36 464.887 3.14 3.1631 0.7
43 358.244 427.467 2.99 3.1645 5.8
44 364.729 420.744 3.267 3.1647 3.1
45 313.988 370.247 2.893 3.1666 9.5
46 299.019 365.04 2.997 3.1673 5.7
47 308.688 342.594 2.853 2.9541 3.5
48 248.997 303.611 4.837 4.1689 13.8
49 229.695 302.498 3.767 3.3684 10.6
50 225.134 267.455 3.22 3.1717 1.5
51 194.377 237.03 3.694 3.1481 14.8
52 218.513 247.326 4.563 3.679 19.4
53 211.192 229.784 3.02 3.1634 4.7
56 253.367 169.453 2.953 2.7692 6.2
Erreur relative moyenne (%) 7.40%
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40 348.7755 451.0354 16.1580 18.8697 16.8
41 349.12 439.6514 20.5933 18.8740 8.3
42 354.9189 430.3944 5.7740 8.8762 53.7 X
46-1 299.0192 365.0397 15.0167 18.8537 25.6
47 308.6877 342.5935 11.6900 12.9674 10.9
48 248.9967 303.6113 16.5750 19.3045 16.5
49 229.6945 302.4975 15.1100 18.5938 23.1
50 225.1338 267.4548 14.8100 17.3157 16.9
51 194.3771 237.0298 16.0950 15.1540 5.8
52 218.5125 247.326 17.2933 20.8748 20.7
53 211.1919 229.7844 11.9800 13.9625 16.5
Erreur relative moyenne (%) 16.10%
(*) Les données aberrantes ont été déterminées à partir d ’un t-test de Bamet et Lewis à a  = 0.05
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